Gestione sostenibile delle risorse marine: i Poriferi per la valutazione dello stato ambientale e per la depurazione delle acque. Studio di organismi marini ad alto potere filtrante per azioni di biomonitoraggio e di bioremediation. by Vassallo, M.
  
 
 
UNIVERSITÀ DEGLI STUDI DI PALERMO 
 
 
FACOLTÀ DI SCIENZE MM.FF.NN. 
 
DIPARTIMENTO DI SCIENZE E TECNOLOGIE BIOLOGICHE, CHIMICHE E 
FARMACEUTICHE 
 
DOTTORATO DI RICERCA IN BIOLOGIA ANIMALE XXIV CICLO  
 (S.S.D.: BIO/07) 
 
Gestione sostenibile delle risorse marine: i Poriferi per la 
valutazione dello stato ambientale e per la depurazione delle 
acque. Studio di organismi marini ad alto potere filtrante per 
azioni di biomonitoraggio e di bioremediation. 
 
 
 
DOTTORE COOORDINATORE 
Dr.ssa Marilisa Vassallo  Ch.mo Prof. Marco Arculeo 
 
TUTOR CO TUTOR 
Ch.mo Prof. Antonio Mazzola Ch.ma Prof.ssa Margherita Ferrante 
 
 
CICLO XXIV 
Anno conseguimento titolo 2015 
1 
 
PREMESSA 
 
L’interesse per i poriferi è diventato sempre maggiore nell’ambito della ricerca scientifica. Oltre 
al più antico e conosciuto uso delle spugne nella cosmesi, il valore terapeutico e la capacità 
filtrante-assorbente hanno reso questi animali importanti in molti campi. 
Dalle spugne si estraggono sostanze chimiche altamente efficaci, usate dagli organismi come 
veleni anti predazione o anti batterici. Oggi si sa che queste sostanze bioattive sono di grande 
valore terapeutico. Alcuni di questi veleni, infatti, si sono dimostrati utili anche per l’uomo.  
Ma la Medicina, la Farmacologia e la Cosmesi non sono gli unici settori. Recentemente una 
maggiore attenzione ai poriferi si è sviluppata nell’ambito dell’Ecologia, per il monitoraggio 
ambientale e la ricostruzione di ecosistemi danneggiati dall’inquinamento. 
L’ambiente marino rappresenta un’importantissima fonte di nuove risorse dal potenziale 
impiego biotecnologico. Nel settore delle biotecnologie marine le spugne sono organismi ideali 
per la ricerca applicata nell’ottica dello sfruttamento sostenibile delle risorse naturali. 
In particolare alcune specie, molto comuni nel Mar Mediterraneo, si prestano per questi scopi. 
Un esempio è dato da Chondrilla nucula, la spugna oggetto del presente studio. 
Le caratteristiche di questi animali consentono di affermare che le spugne possono portare 
benefici direttamente all’ambiente marino, con la ricostruzione degli ecosistemi originari, e, 
indirettamente, alla comunità locale del territorio interessato.   
Le spugne sono organismi filtratori attivi che si nutrono trattenendo la frazione organica 
particolata o disciolta presente nell’acqua. Inoltre, la capacità rigenerativa dei poriferi, in grado 
di produrre organismi perfettamente funzionali a partire da piccoli frammenti, li rende gli 
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organismi ideali per la coltura in mare destinata a diverse applicazioni tra cui la depurazione 
delle acque degradate dalle attività antropiche e il monitoraggio ambientale. La coltura dei 
poriferi ha un doppio scopo, in quanto attraverso impianti di spongicoltura, finalizzati al 
bioremediation, è possibile produrre su larga scala biomassa utilizzabile di alto interesse 
applicativo nei campi farmaceutico, biomedico e industriale, tramite l’estrazione di composti 
bioattivi prodotti naturalmente dalle spugne (Gifford et al., 2007). 
La capacità filtrante dei poriferi è l’aspetto più importante ai fini del biomonitoraggio, del 
restauro ambientale e della depurazione delle acque. I processi che avvengono all’interno 
dell’animale sono estremamente efficienti e permettono una filtrazione completa dell’acqua, 
oltre che un accumulo di sostanze, inquinanti e non. Questa caratteristica permette di affermare 
che allevamenti di spugne sono in grado di abbattere in maniera notevole il tasso di 
inquinamento organico favorendo il mantenimento di ecosistemi in aree sensibili ad elevato 
rischio di degrado. In particolare la specie di spugna Chondrilla nucula, volgarmente chiamata 
Spugna cervello, può trattenere quantità elevate del batterio Escherichia coli, con una capacità 
di pompaggio dell’acqua di 14 litri per ora ed una capacità di ritenzione di 7 x 1.010 batteri/h 
per 1 m2 di copertura, risultando perciò utile per l’impiego nel recupero dell’ecosistema marino 
(Milanese et al., 2003). 
Recenti sperimentazioni hanno prodotto risultati significativi sulla spongicoltura in situ, con una 
potenzialità di biofiltrazione stimata nella capacità di rimozione di quasi il 50% della carica 
batterica e organica presente nella colonna d’acqua (Zhang X. et al., 2009).  
Le spugne sono anche conosciute come bioaccumulatori di metalli pesanti (Bargagli et al., 
1996; Cebrian et al., 2003). 
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L’utilizzo delle spugne per applicazioni di rilevanza per la cura dell’ambiente ha un 
importantissimo risvolto in quanto gli organismi sfruttati e “contaminati” possono essere fonte 
di metaboliti di interesse nel settore industriale (Gifford et al., 2007). 
E’ noto che le spugne producono composti che agiscono nei meccanismi di difesa chimica, 
contro la predazione, o nelle strategie di competizione per lo spazio, inibendo l’insediamento 
del microfouling, del macrofouling e dei parassiti. Pertanto la produzione di biomassa 
nell’ambito di impianti di spongicoltura può essere oltretutto finalizzata all’estrazione di 
composti utili per la produzione dei prodotti antivegetativi (antifoulant). 
Inoltre, recentemente, i Poriferi sono stati rivalutati come organismi sentinella per lo stato di 
salute delle acque, in quanto animali in grado di accumulare alte concentrazioni di metalli 
pesanti e altri inquinanti con maggiore efficienza rispetto ad altri organismi storicamente 
utilizzati come bioindicatori (Batista et al., 2014; Mahaut et al., 2013). 
Le spugne, pertanto, risultano essere organismi impiegabili per azioni di monitoraggio 
ambientale, di bioremediation e di restauro ambientale. 
Proprio per questo motivo, supportati da lavori recenti, questa ricerca ha previsto lo studio di 
Chondrilla nucula al fine di eleggere la specie come bioindicatore e bioremediator di aree 
estremamente degradate da elevati livelli di inquinamento organico e inorganico.   
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1 INTRODUZIONE 
 
Una corretta gestione del mare significa proteggere il confine con la terra emersa e pianificare 
razionalmente la distribuzione e lo sviluppo delle attività umane. 
Per parlare di protezione è necessario considerare in primo luogo il ruolo della fascia costiera e 
la sua condizione subordinata rispetto all'entroterra. 
Molte delle attività più inquinanti si svolgono lungo la costa. Per le sue caratteristiche 
privilegiate, queste aree marine “di confine” sono state da sempre sfruttate per usi altamente 
produttivi e, allo stesso modo, dannosi e inquinanti. La fascia costiera è per definizione 
l'interfaccia al limite fra terra, acqua ed atmosfera e, nel sistema terra-mare, è il luogo critico. 
La crescente urbanizzazione, i rifiuti delle attività agricole e industriali hanno introdotto nella 
fascia marina costiera, a lungo andare, un enorme quantitativo di sostanze tossiche che hanno 
compromesso l’integrità dell’ecosistema marino, causando uno stravolgimento delle condizioni 
ambientali con conseguenze in molti casi irrimediabili sulle specie vegetali e animali. 
L’ONU definisce l’inquinamento marino come “l’introduzione diretta o indiretta da parte 
dell’uomo, nell’ambiente, di sostanze e di energie capaci di produrre effetti negativi sull’intero 
ecosistema, sulle sue diverse componenti sia vegetali che animali, sulle risorse biologiche, sulla 
qualità delle acque, e di conseguenza anche sulla salute umana e sulle attività marittime”. 
Le specie che vivono in acqua sono le prime vittime che subiscono gli effetti dell’inquinamento. 
Ciò avviene a differenti livelli dell’organizzazione biologica, a partire dai cambiamenti a livello 
subcellulare fino a comportare trasformazioni a livello delle comunità. 
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1.1 NORMATIVA NAZIONALE ED EUROPEA SULLA TUTELA DELLE ACQUE 
Le problematiche riguardanti l’acqua e la gestione delle risorse idriche hanno, da sempre, 
rappresentato un fattore decisivo per lo sviluppo della società. Infatti, non soltanto la nostra 
esistenza sulla Terra, ma anche tutte le attività antropiche, comprese quelle produttive ed 
economiche, dipendono completamente da questa risorsa.  
Proprio per questo la comunità è sempre più impegnata ad affrontare il problema attraverso 
norme e regole di tutela degli ambienti acquatici. 
 
1.1.1 GLI OBIETTIVI DELL’UNIONE EUROPEA 
La tutela delle acque rappresenta un argomento della massima importanza nella legislazione 
ambientale europea. A partire dagli anni ’70, infatti, si è avuta una proliferazione frenetica di 
direttive e decisioni fino ad arrivare ad un totale di 22 interventi. Le direttive del Consiglio 
europeo adottate tra il 1975 e il 1980 si sono occupate di stabilire i requisiti qualitativi delle 
acque in ragione dell’uso della risorsa idrica. 
La prima Direttiva 76/160/CEE del Consiglio, dell’8 dicembre 1975, riguardava la qualità delle 
acque di balneazione, mentre la Direttiva 79/923/CEE del Consiglio, del 30 ottobre 1979, era 
relativa ai requisiti di qualità delle acque destinate alla molluschicoltura. 
Le normative avevano dunque come obiettivo primario la riduzione e, successivamente, 
l’eliminazione dell’inquinamento delle risorse idriche, possibilmente alla fonte.  
Gli obiettivi di qualità erano basati su parametri espressi in termini di concentrazione delle 
sostanze inquinanti o di intensità degli incidenti ambientali. Ogni direttiva, poi, definiva i 
parametri qualitativi differenziati in rapporto alla categoria delle acque superficiali, indicava la 
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frequenza dei campionamenti, i metodi per il campionamento e l’analisi dei campioni sui quali 
effettuare il controllo di qualità.  
L’insieme degli atti legislativi comunitari in materia di acque, però, andava a costituire un 
sistema intricato all’interno del quale era difficile orientarsi. Con l’emergere dell’esigenza di 
dare alla materia una disciplina unitaria, coerente e in grado di affrontare tutte le criticità che si 
andavano presentando nella gestione delle risorse idriche, è stata avviata un’opera di 
razionalizzazione e di unificazione a partire proprio dal quadro normativo.  
La Commissione si è, così, adoperata per cambiare i fondamenti della legislazione sulle acque e, 
a partire dal 1994, sono state elaborate proposte alternative per un nuovo approccio alle 
politiche idriche proponendo, alla fine del 1997, l’adozione di una direttiva quadro, sulla base 
della procedura di cooperazione.  
Il procedimento legislativo, difficoltoso, si è concluso solo il 29 luglio 2000, con la definitiva 
adozione della direttiva quadro sulle acque nel settembre dello stesso anno. 
La direttiva 2000/60/CE del Parlamento europeo e del Consiglio istituisce il quadro per 
un’azione comunitaria in materia di acque basata su un approccio integrato ed ecosistemico alla 
pianificazione e gestione della risorsa idrica. La direttiva sostituisce ed unifica tutte le 
precedenti normative di settore, ed indica una nuova linea di interventi al fine di assicurare la 
protezione dell’ambiente idrico, inteso nella sua totalità, nell’ambito del territorio comunitario. 
La direttiva quadro propone, dunque, un vero e proprio salto di qualità. Essa abbandona la 
prospettiva settoriale e adotta piuttosto un approccio unitario e circolare, che guarda al ciclo 
dell’acqua in modo integrato, al fine di assicurarne un uso sostenibile, equilibrato ed equo.  
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Secondo alcuni osservatori, la direttiva ha dato vita ad un vero e proprio “diritto europeo 
dell’acqua”, che impone regole generali agli ordinamenti interni, alle autorità pubbliche, ai 
distributori ed agli utilizzatori. 
Con la nuova prospettiva integrata, infatti, l’acqua diviene un bene pubblico suscettibile di 
incidere trasversalmente su tutte le attività antropiche (a partire dal governo del territorio, fino 
alle attività produttive, all’agricoltura, al turismo, etc.), e diventa quindi una vera e propria 
variabile indipendente da prendere in considerazione in tutti i settori, tanto da poterla definire 
un’invariante del sistema economico e sociale.  
Per la prima volta in una normativa comunitaria le esigenze ambientali si integrano 
costruttivamente con le esigenze economiche e sociali. Più in particolare, la direttiva si fonda 
sui principi di precauzione, prevenzione e di “chi inquina paga” (polluter-pays principle); 
obbliga alla protezione delle acque assoluta non deve servire da pretesto per differire l’adozione 
di misure adeguate ed efficaci, anche in rapporto ai costi, dirette a prevenire il degrado 
ambientale; il principio “chi inquina paga”, che sancisce l’internalizzazione dei costi per la 
tutela ambientale e l’uso di strumenti economici, considerando che è l’inquinatore a dover 
sostenere il costo dell’inquinamento.  
Il nuovo orientamento finisce col valorizzare tutte le varie funzioni del bene acqua, 
riconoscendo, così, la coesistenza di diverse esigenze: si tutela l’aspetto sociale, legato alla 
protezione delle persone dai rischi per la sicurezza e per la salute; l’aspetto economico, poiché si 
prevede l’accesso efficiente della popolazione e delle attività produttive alle risorse; l’aspetto 
ambientale, o di sostenibilità intergenerazionale, che prevede la conservazione delle risorse e la 
difesa delle loro funzioni ecologiche.  
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In questo senso non è più sufficiente, come accadeva in passato, soffermarsi sulla composizione 
chimico-fisica del corpo idrico, o sul rispetto di determinati limiti di concentrazione di sostanze, 
ma è necessario tener conto anche della funzionalità ecologica dei corpi idrici che deve essere 
mantenuta e migliorata.  
L’obiettivo globale, da raggiungere entro il 2015, è quello di ottenere un “buono stato” di tutte 
le acque dell’Unione europea, attraverso piani di gestione attuati a livello di singoli bacini 
idrografici. 
A complemento della tutela delle acque in generale nasce l’esigenza di puntare l’attenzione sul 
mare, predisponendo, così, la nuova strategia marina. 
Nel corso di questi ultimi decenni è emersa la consapevolezza che “le pressioni sulle risorse 
marine naturali e la domanda di servizi ecosistemici marini sono spesso troppo elevate” e che 
quindi si manifesta “l’esigenza di ridurre il loro impatto sulle acque marine, indipendentemente 
da dove si manifestino i loro effetti”. D’altra parte, “l’ambiente marino costituisce un 
patrimonio prezioso che deve essere protetto, salvaguardato e, ove possibile, ripristinato al fine 
ultimo di mantenere la biodiversità e preservare la diversità e la vitalità di mari ed oceani che 
siano puliti, sani e produttivi”. 
Per far fronte a tali esigenze il 17 giugno 2008 il Parlamento Europeo ed il Consiglio 
dell’Unione Europea hanno emanato la Direttiva quadro 2008/56/CE sulla strategia per 
l’ambiente marino, successivamente recepita in Italia con il d.lgs. n. 190 del 13 ottobre 2010. 
La Direttiva si basa su un approccio integrato e si propone di diventare il pilastro ambientale 
della futura politica marittima dell’Unione Europea. 
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La Direttiva pone come obiettivo agli Stati membri di raggiungere entro il 2020 il buono stato 
ambientale (GES, “Good Environmental Status”) per le proprie acque marine. Ogni Stato deve 
quindi, mettere in atto, per ogni regione o sottoregione marina, una strategia che consta di una 
“fase di preparazione” e di un “programma di misure”. 
La Direttiva ha suddiviso le acque marine europee in 4 regioni: Mar Baltico, Oceano Atlantico 
nordorientale, Mar Mediterraneo e Mar Nero, e per alcune di queste ha provveduto ad 
un’ulteriore suddivisione individuando delle sotto-regioni. Nel Mediterraneo sono state 
individuate tre sub-regioni: 
a) il Mediterraneo occidentale; 
b) il mar Adriatico; 
c) il mar Ionio e Mediterraneo centrale. 
Le acque italiane appartengono a tutte e tre le sottoregioni. Data la natura transfontaliera 
dell’ambiente marino, gli Stati membri sono chiamati a cooperare per garantire che le relative 
strategie siano elaborate in modo coordinato per ogni regione o sottoregione marina. Inoltre per 
assicurare acque marine pulite sane e produttive è indispensabile che  tali strategie siano 
coordinate, coerenti e ben integrate con quelle previste da atti normativi comunitari già esistenti 
(quali ad esempio trasporti, pesca, turismo, infrastrutture, ricerca) e accordi internazionali. 
La Direttiva quadro stabilisce che gli Stati membri elaborino una strategia marina che si basi su 
una valutazione iniziale, sulla definizione del buono stato ambientale, sull’individuazione dei 
traguardi ambientali e sull’istituzione di programmi di monitoraggio.  
Per buono stato ambientale delle acque marine si intende la capacità di preservare la diversità 
ecologica, la vitalità dei mari e degli oceani affinché siano puliti, sani e produttivi mantenendo 
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l’utilizzo dell’ambiente marino ad un livello sostenibile e salvaguardando il potenziale per gli 
usi e le attività delle generazioni presenti e future.   
 
1.1.2 LA TUTELA AMBIENTALE IN ITALIA 
L’Italia si caratterizza per un vasto quadro normativo in tema di tutela e protezione 
dell’ambiente naturale per quanto riguarda: la depurazione delle acque, il riutilizzo di acque 
reflue depurate, la potabilizzazione delle acque, il monitoraggio delle acque di balneazione, la 
bonifica di siti contaminati.  
La legislazione nazionale sulle acque nasce con le “Istruzioni ministeriali” del 20 giugno del 
1896: “Compilazione dei regolamenti locali sull’igiene del suolo e dell’abitato”. La prima fonte 
normativa sulla tutela delle acque tratta di regole basilari ancora oggi riconoscibili nei 
regolamenti edilizi comunali. Le norme emanate in materia “acque” riguardano : 
- il naturale deflusso delle acque per evitare il formarsi di ristagni o paludi 
- la pulizia igienica delle acque superficiali 
- l’approvvigionamento e la distribuzione dell’acqua per uso potabile e domestico 
- smaltimento delle acque immonde 
Si tratta di un complesso di norme, chiare e ben strutturate e soltanto una piccola parte può 
considerarsi superata, mentre l’ossatura è quanto mai attuale e chiara. 
L’evoluzione normativa italiana è caratterizzata dalla presenza di importanti leggi di settore che 
hanno influito molto sulla disciplina della materia.  
La prima Legge, del 10 maggio 1976, n.319, anche conosciuta come Legge Merli, sulle Norme 
per la tutela delle acque dall'inquinamento, è stata definita dallo stesso autore una legge di 
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"polizia" delle acque, cioè atta a fronteggiare il dilagare delle occasioni di inquinamento delle 
stesse, attraverso un insieme di limiti e di controlli applicabili a tutti gli scarichi di acque reflue 
nei corpi idrici. 
Questa legge segna in questo senso una svolta fondamentale per la sua esplicita aspirazione a 
considerare in maniera pianificata le risorse idriche in quanto scarse e già pregiudicate 
dall’inquinamento. La legge indica anche la necessità di perseguire un governo delle acque 
coordinato tra i diversi piani istituzionali, concentrandosi soprattutto sul problema degli scarichi 
e aprendo la strada ad una vera e propria messe di interventi normativi in materia di 
inquinamento.  
In seguito è intervenuta la legge 183 del 1989, che dispone l’individuazione nel territorio 
nazionale di bacini idrografici; la costituzione di apposite Autorità di bacino e l’adozione di 
piani di bacino, qualificati come strumento conoscitivo, normativo e tecnico operativo mediante 
il quale sono pianificate e programmate le azioni e le norme d’uso finalizzate alla 
conservazione, alla difesa e alla valorizzazione del suolo e la corretta utilizzazione delle acque, 
sulla base delle caratteristiche fisiche ed ambientali del territorio interessato. Successivamente, 
la legge 36 del 1994, la legge Galli, scaturisce dalla necessità di introdurre una disciplina 
organica della gestione delle acque improntata al principio dell’equilibrio del bilancio idrico con 
l’obiettivo di stabilire un rapporto sostenibile fra disponibilità delle risorse e fabbisogni delle 
stesse. Viene enfatizzata l’importanza del risparmio della risorsa e la priorità dell’uso per il 
consumo umano rispetto agli altri usi. Altri elementi innovativi sono riscontrabili nell’obiettivo 
di riformulare il sistema tariffario al fine di finanziare gli investimenti necessari a migliorare le 
infrastrutture ad a fornire più elevati livelli di servizio e nell’intenzione di attuare una netta 
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separazione dei compiti di indirizzo e controllo rispetto a quelli di gestione. Un altro intervento 
di indubbia rilevanza è costituito dal decreto legislativo n.152 del 1999, nato con lo scopo di 
compiere un vero e proprio riordino in materia di tutela delle acque dall’inquinamento. Il 
decreto ha preso spunto dalla legge 36/1994, e ne rafforza gli strumenti e le azioni. Ha ridotto la 
durata temporale delle concessioni e le ha ricondotte alla pianificazione del bilancio idrico e alla 
tutela quantitativa delle acque. Più di recente, il decreto legislativo 3 aprile 2006, n. 152 recante 
“norme in materia ambientale”, si propone di recepire la direttiva 2000/60/CE e ne descrive gli 
obiettivi e gli strumenti da utilizzare, in primis la suddivisione del territorio nazionale in distretti 
idrografici, per ognuno dei quali dev’essere istituita un’Autorità di bacino distrettuale.  
Con il decreto legislativo del 13 ottobre 2010, n. 190, l’Italia recepisce la direttiva 2008/56/CE 
che istituisce un quadro per l'azione comunitaria nel campo della politica per l'ambiente marino. 
Il decreto, in attuazione della direttiva 2008/56/CE, istituisce un quadro diretto all'elaborazione 
di strategie per l'ambiente marino e all'adozione delle misure necessarie a conseguire e a 
mantenere un buono stato ambientale entro il 2020, e, dispone che nell'ambiente marino debba 
essere garantito un uso sostenibile delle risorse, in considerazione dell'interesse generale. A tal 
fine le strategie per l'ambiente marino: 
 a) applicano un approccio ecosistemico alla gestione delle attivita' umane per assicurare che la 
pressione complessiva di tali attivita' sia mantenuta entro livelli compatibili con il 
conseguimento di un buon stato ambientale; 
 b) salvaguardano la capacita' degli ecosistemi marini di reagire ai cambiamenti indotti 
dall'uomo; 
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 c) considerano gli effetti transfrontalieri sulla qualita' dell'ambiente marino degli Stati terzi 
situati nella stessa regione o sottoregione marina; 
 d) rafforzano la conservazione della biodiversita' dell'ambiente marino, attraverso 
l'ampliamento e l'integrazione della rete delle aree marine protette previste dalla vigente 
normativa e di tutte le altre misure di protezione; 
e) perseguono la progressiva eliminazione dell'inquinamento dell'ambiente marino; 
f) assicurano che le azioni di monitoraggio e la ricerca scientifica sul mare siano orientate 
all'acquisizione delle conoscenze necessarie per la razionale utilizzazione delle sue 
risorse e potenzialita'. 
Inoltre il decreto contribuisce alla coerenza tra le diverse politiche settoriali, gli accordi, le 
misure legislative, gli strumenti di conoscenza e monitoraggio, gli strumenti di pianificazione e 
programmazione che hanno un impatto sull'ambiente marino e mira a garantire l'integrazione 
delle implicazioni ambientali nelle stesse politiche settoriali. 
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1.2 CONTAMINAZIONE DEL BIOTA  
La “contaminazione ambientale” è frutto dell’immissione di sostanze xenobiotiche, il cui 
rilascio è dovuto principalmente ad attività antropiche, e, può essere definita come la 
conseguenza di un’azione umana capace di modificare le proprietà o la qualità delle risorse in 
un determinato intervallo di spazio e di tempo. 
Il bersaglio ultimo per la maggior parte degli xenobiotici risulta spesso essere l’ambiente 
acquatico ed in particolare la fascia marina costiera, sia perché essi vengono direttamente 
scaricati in mare o indirettamente nei corsi d’acqua, sia perché vi giungono in seguito a processi 
idrologici o atmosferici.  
Nello studio della contaminazione del biota è importante valutare la possibilità di immissione 
degli inquinanti in un dato ambiente e considerare le interconnessioni tra i vari comparti 
ambientali.  
Oltre alla più nota definizione dell’O.N.U. sull’inquinamento marino, una definizione più 
rilevante di "inquinamento idrico" ci è fornita dal D.lgs. 15 Maggio 1999 n. 152 che lo definisce 
come "Lo scarico effettuato, direttamente o indirettamente, dall'uomo nell'ambiente idrico di 
sostanze o di energia le cui conseguenze siano tali da mettere in pericolo la salute umana, 
nuocere alle risorse viventi e al sistema ecologico idrico, compromettere le attrattive o 
ostacolare altri usi legittimi delle acque". Tale concetto appare estremamente rilevante perché 
fornisce una definizione giuridica ufficiale di quel fenomeno complesso che è rappresentato 
dall'inquinamento in senso stretto.  
Per molto tempo si è ritenuto che il mare, data la sua vastità, fosse in grado di sopportare 
qualsiasi carico inquinante senza conseguenze. Solo i continui progressi delle scienze 
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ambientali, della tossicologia e dell’epidemiologia hanno risvegliato la nostra attenzione sui 
danni che minacciano non solo il mezzo marino ma anche per via indiretta l’uomo. La 
preoccupazione che questo possa accadere in modo irreparabile ha portato alla condivisione di 
un obiettivo comune mirato alla salvaguardia della biosfera in un nuovo modello sociale di 
“sviluppo sostenibile”, per un miglioramento della qualità della vita, senza eccedere la capacità 
di carico degli ecosistemi di supporto, dai quali essa dipende.  
Negli ultimi anni lo sviluppo di nuove tecnologie ha permesso di migliorare i piani di 
monitoraggio ambientale attraverso l’utilizzo di specie bioindicatrici superando i limiti dello 
studio di biomonitoraggio classico, mirato alla semplice valutazione delle concentrazioni di 
contaminanti nel comparto abiotico e che escludeva l’individuazione dei meccanismi attraverso 
i quali i contaminanti perturbano le comunità biologiche. L’utilizzo dei biomarkers supera tale 
limite ponendosi all’interno di un approccio indirizzato allo studio dello “stato di salute” di un 
ecosistema e delle sue componenti, valutando gli “early adverse effects” provocati dai 
contaminanti direttamente sugli organismi nel loro ambiente naturale. La sola presenza di 
contaminanti chimici in un segmento di ecosistema acquatico non indica di per se stessa gli 
effetti dannosi, in quanto per stabilire i reali danni risulta necessario fissare delle connessioni tra 
i livelli di background, ovvero i livelli presenti nel comparto abiotico, i livelli interni di 
contaminazione tissutale degli organismi, e gli “early adverse effects”. Negli ultimi decenni, tra 
i bioindicatori di nuova generazione, i poriferi hanno assunto un crescente interesse come 
indicatori per la valutazione della qualità ambientale in differenti sistemi acquatici. 
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1.2.1 BIOACCUMULO  
Una corretta gestione e tutela dell’ambiente deve necessariamente prevedere la valutazione della 
presenza di eventuali composti inquinanti e la conoscenza completa della condizione ecologica 
dell’ecosistema. 
Il bioaccumulo di sostanze chimiche nel biota può essere un prerequisito per valutare gli effetti 
negativi di queste sugli ecosistemi. 
I livelli di contaminazione nel biota sono determinati in primo luogo dall'assorbimento e dalla 
cinetica di eliminazione, che sono specifici sia per le sostanze chimiche che per gli organismi. 
Un modello che illustra i processi che governano il bioaccumulo negli organismi acquatici è 
rappresentato in figura 1 (Van der Oost et al., 1996a). 
Fig. 1 Modello dei processi di bioaccumulo 
 
 
Secondo questo modello, la concentrazione di una sostanza chimica nel biota (CB) nell’unità di 
tempo (t) può essere espressa dalla seguente equazione: 
dCB/ dt = [KwCw + KFCF] – KBCB = [KwCw + KFCF] – [KEXT + KMET ] 
C si riferisce rispettivamente alla concentrazione; k è una costante, e gli indici W, F, B, EXC e 
MET si riferiscono all'acqua, al cibo, alla flora e alla fauna, all'escrezione e al metabolismo, 
rispettivamente. L’assorbimento di inquinanti organici possono essere diretti attraverso lo 
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scambio con la fase acquosa (KwCw), o indiretti, attraverso il consumo di alimenti contaminati 
(KFCF) (Thomann, 1989). 
Il fattore di bioconcentrazione (BCF) di un prodotto chimico è il rapporto tra la sua 
concentrazione nell'organismo e la concentrazione nell’acqua durante lo stato stazionario o di 
equilibrio. Per la suddivisione delle sostanze chimiche tra l'acqua e la fase lipidica degli 
organismi, il BCF durante lo stato stazionario è espresso come: 
BCF = Kw/Kb = CB/CW 
L’assorbimento delle sostanze chimiche negli organismi dall’acqua segue, probabilmente, un 
meccanismo di diffusione passiva, analogo a quello del consumo di ossigeno. Il tasso di 
assorbimento dipende dalle concentrazioni delle sostanze nell’acqua e sarà generalmente più 
elevato per i composti idrofobici. 
Il destino delle sostanze chimiche è in gran parte determinato dall’assorbimento di queste nel 
particellato in sospensione e nei sedimenti. L’assorbimento dipende quindi dalle caratteristiche 
dei sedimenti e delle sostanze chimiche coinvolte. Se i composti chimici hanno una natura 
idrofoba il tasso di assorbimento si considera come una ripartizione tra l'acqua e la frazione 
organica nei sedimenti, quindi il coefficiente di assorbimento (KOC) può essere espresso come: 
KOC = Kw/Ks = CS/CW 
dove gli indici S e W si riferiscono rispettivamente al sedimento e all’acqua, rispettivamente. Se 
i processi di bioconcentrazione e di assorbimento nei sedimenti hanno raggiunto l'equilibrio, il 
fattore di bioaccumulo (BSAF) può essere espresso come: 
BSAF = CB/CS = BCF/ KOC 
Sia BCF che KOC dipendono dall’idrofobicità dei composti chimici.  
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1.2.2 BIODISPONIBILITÀ  
L'uso di bioindicatori per il monitoraggio della qualità delle acque si basa essenzialmente sulla 
capacità degli organismi di accumulare contaminanti nei loro tessuti, in misura proporzionale 
alla loro biodisponibilità. Per valutare il bioaccumulo, la misura della biodisponibilità della 
sostanza considerata è un fondamentale parametro per ottenere risultati validi. 
Belfroid et al. (1996), definiscono la biodisponibilità come la frazione di contaminante presente 
nel suolo/sedimento e nell’acqua che potenzialmente può essere utilizzata dagli organismi e 
assorbita dai loro tessuti. Quando la concentrazione negli organismi non è relativa alla 
concentrazione reale biodisponibile nell’acqua, questo potrebbe portare a una sottostima del 
potenziale di bioconcentrazione (Kristensen e Tyle, 1991). Deviazioni dei valori del fattore di 
bioaccumulo (BSAF) possono quindi essere in parte dovuti a differenze nella biodisponibilità di 
contaminanti (Van der Oost et al., 1996a). 
Le caratteristiche dei sedimenti quali, la dimensione delle particelle e il contenuto di materia 
organica (OM) possono essere fattori importanti nel determinare la biodisponibilità di sostanze 
chimiche idrofobiche. 
Alcuni studi dimostrano come le dimensioni delle particelle possano influenzare la 
biodisponibilità; secondo Belfroid et al., (1996), gli organismi ingeriscono, preferenzialmente, 
le particelle più piccole del sedimento (arricchite in OM), traducendosi in un aumento 
dell’assorbimento del contaminante presente. La OM è la principale determinante 
dell’assorbimento dei composti idrofobici dai suoli e dai sedimenti (Belfroid et al., 1996); 
pertanto, la biodisponibilità di questi contaminanti, generalmente, diminuisce con l'aumento del 
contenuto di OM nel suolo e nei sedimenti (Landrum e Faust, 1991). 
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Inoltre, Belfroid et al., (1996) hanno mostrato come l'assorbimento e la biodisponibilità di un 
contaminante possano dipendere anche dal tempo di permanenza di questo nel suolo e nei 
sedimenti, e da numerosi altri fattori, come il contenuto in argilla e il contenuto di umidità. Si è 
dimostrato che il bioaccumulo di contaminanti idrofobici diminuisce nell’ambiente con 
l’aumentare delle concentrazioni di materia organica diciolta (DOM) elevate a causa dell’alta 
capacità di legame di questa con i composti (Haitzer et al., 1999). 
 
1.2.3 BIOTRASFORMAZIONE 
Un organismo ha due modi principali di eliminare una sostanza, l’escrezione di questa nella sua 
forma originaria o la biotrasformazione del composto da parte dell’organismo. 
La biotrasformazione, generalmente, porta alla formazione di un composto più idrofilo 
facilmente escreto dall’organismo (Vermeulen, 1996). La biotrasformazione può anche alterare 
la tossicità di un composto, rendendolo utile o più dannoso per l'organismo. Infatti, durante una 
reazione di detossicazione, la tossicità di un composto viene ridotta e l'escrezione aumenta. In 
caso di bioattivazione, tuttavia, il composto è trasformato in un metabolita reattivo, che è più 
tossico del composto originario. 
Una maggiore eliminazione di contaminanti attraverso un’efficace biotrasformazione 
(metabolismo) possono causare deviazioni rilevanti dei valori di BSAF. Tuttavia, quando i tassi 
di assorbimento sono significativamente superiori ai tassi di clearance metabolica il 
bioaccumulo può ancora essere rilevante. 
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1.3 METALLI PESANTI 
Generalmente il termine metalli pesanti è adoperato per indicare quegli elementi che hanno 
densità maggiore di 5 g/cm3 e che provocano effetti dannosi sull'ambiente e sulla salute. I 
metalli pesanti presentano una serie di proprietà che li contraddistinguono: si comportano in 
genere come cationi; i loro ossidi ed idrossidi in acqua sono insolubili o quasi; hanno una 
spiccata attitudine a formare complessi; hanno una grande affinità per i solfuri, nei quali 
tendono a concentrarsi; hanno diversi stati di ossidazione a seconda delle condizioni di pH ed 
pE. I metalli pesanti nell'ambiente, ed in particolare nei corpi idrici, possono trarre origine da 
diverse fonti: erosione di formazioni minerali da parte degli agenti atmosferici, processi 
industriali di estrazione e di lavorazione dei minerali, utilizzazioni industriali dei metalli e dei 
loro derivati, scarichi che si originano da insediamenti residenziali, dilavamento e scarichi di 
zone agricole. In aree marine costiere, la loro concentrazione generalmente aumenta, 
raggiungendo livelli di potenziale tossicità per gli ecosistemi (Elberling et al., 2003). La 
maggior parte dei metalli pesanti, anche quelli più tossici, ad esempio Pb, As, Cd ed Hg, sono 
normalmente presenti nei sedimenti (e nel suolo) in concentrazioni molto variabili comprese tra 
i mg/Kg (ppm) ed i μg/Kg (ppb). Nella maggior parte degli ambienti acquatici, le concentrazioni 
di metalli disciolti nelle acque sovrastanti sono basse a causa della precipitazioni di questi come  
solidi o adsorbimento nelle particelle in sospensione che si depositano come sedimenti. Una 
volta depositati nel sedimento, le reazioni biologiche, le ossido-riduzione e le reazioni di 
precipitazioni/dissoluzione determinano una stratificazione dei metalli nel disciolto e nel 
particolato con l’aumentare della profondità. La frazione ossidante dei sedimenti di solito si 
estende fino a una profondità di 2-5 mm (Kristensen, 2000). Ad una maggiore profondità il 
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sedimento diventa sub-ossidante, cioè contenente miscele di fasi solide ossidanti (ad esempio 
osso-idrossidi Fe e Mn) in equilibrio con la fase disciolta ridotta (ad esempio Fe (II) e Mn (II)) 
(Simpson e Batley, 2003). Una volta che gli ossidrossidi di Fe e Mn sono facilmente riducibili a 
opera dei batteri solfatoriduttori, si esauriscono e si formano dei complessi di solfuri metallici la 
cui solubilità controlla la frazione dei metalli disciolti in soluzione (Di Toro et al., 1992; 
Burdige, 1993). I processi sulle fasi solide, costituite dal materiale particellato e dal sedimento, 
vengono indicati in letteratura in modo generale come “sorption processes” e svolgono un ruolo 
molto importante nella regolazione della concentrazione dei metalli nelle acque marine. Essi, 
infatti, rappresentano il primo stadio dell’insieme dei fenomeni che portano alla rimozione delle 
specie metalliche disciolte e alla loro associazione con il sedimento di fondo. I sedimenti 
contaminati possono trasformarsi a loro volta in dispersori, divenendo essi stessi una fonte dalla 
quale le sostanze inquinanti possono essere rilasciate e disperse nuovamente nell’ambiente 
rendendole di nuovo biodisponibili. Pertanto, i sedimenti marini sono ecologicamente dei 
componenti importanti dell’habitat acquatico, ma anche una riserva di contaminanti, e possono 
essere, dunque, utilizzati come indicatori sensibili per il monitoraggio di ambienti acquatici 
(Ergin et al.,1991; Atgin et al.,2000). In linea generale, l’adsorbimento sulla superficie delle fasi 
solide è basato sui legami di Van der Waals responsabili delle relativamente deboli interazioni 
ione-dipolo o dipolo-dipolo. Le fasi solide naturali attive, in tali processi, sono principalmente 
gli ossidi di Fe e di Al, i minerali argillosi, la silice, le sostanze organiche. I siti attivi presenti 
sulla superficie della fase solida e legati nei vari materiali a Fe, Al, Si, Ti, ecc., sono 
principalmente i gruppi –OH. E’ chiaro che un aumento dei siti -OH e l’aumento del pH 
spostano l’equilibrio del processo nel senso di un maggiore adsorbimento. Le concentrazioni dei 
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metalli dipendono dalla reattività degli stessi, dalle caratteristiche chimiche delle matrice, e 
dalla presenza di substrati reattivi nelle acque riceventi. Gli ioni metallici in un sedimento 
possono essere in equilibrio tra la fase acquosa (acqua interstiziale) e quella solida e subire 
numerose reazioni (figura 2). 
Fig. 2 - Equilibri chimici degli ioni metallici nei sedimenti 
 
La fase solida di un sedimento è costituito prevalentemente da: 
- minerali primari formatisi dal raffreddamento dei magmi fusi (silicati, feldspati, olivine, 
pirosseni, miche, anfiboli rappresentano la frazione sabbiosa del sedimento; 
- minerali secondari (ossidi di Fe, Al e Mn e minerali non cristallini noti come la frazione 
argillosa dei sedimenti); 
- sostanze umiche, ossia una miscela eterogenea di prodotti derivanti dalla 
decomposizione microbica della sostanza organica;  
- biomassa costituita dalla materia organica vivente; 
- precipitati (carbonati, fosfati e solfuri); 
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- colloidi, ossia una fase solida mobile formata da particelle di dimensioni comprese tra i 
nano ed i micrometri. 
L’acqua interstiziale, nota come la fase acquosa del sedimento, generalmente contiene gas e sali 
disciolti (Ca+2, Mg+2, Na+, K+) che possono essere facilmente scambiati. La bio-disponibilità dei 
metalli nei sedimenti dipende da interazioni di diverso tipo che si instaurano tra gli ioni 
metallici ed i costituenti della matrice solida: scambi ionici (adsorbimento-desorbimento); 
adsorbimenti specifici o complessazione superficiale; equilibri chimici (solubilità, redox, acido 
base, ecc.); immobilizzazione da parte della materia vivente. I metalli in tracce, presenti nel 
suolo o nei sedimenti, possono esistere come differenti specie chimiche. Il rischio tossicologico 
dei metalli pesanti presenti nei sedimenti, come già accennato, non dipende esclusivamente dal 
loro contenuto totale ma, principalmente dalle forme chimiche che essi assumono e dalla loro 
mobilità bio-geochimica. 
In sedimenti poco contaminati, questi metalli si trovano principalmente sotto forma di silicati e 
minerali primari e costituiscono specie relativamente immobili. Nelle zone contaminate i metalli 
in tracce sono generalmente presenti in altre forme, più disponibili. Negli studi ambientali, la 
determinazione della forma chimica dei metalli legati alla fase solida o al sedimento fornisce 
importanti informazioni sulla loro disponibilità e tossicità, in confronto al contenuto totale. I 
metalli presenti nelle forme solubili, scambiabili ed inorganiche sono quelli a maggior mobilità 
e anche maggiormente “biodisponibili”, mentre le forme chimiche legate agli ossidi a basso o ad 
elevato ordine cristallino sono più stabili e possono essere rilasciati solo in seguito a una forte 
sollecitazione esterna. Il processo di identificazione e quantificazione delle differenti specie, 
forme e fasi in cui l’elemento si trova è definito speciazione. 
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Le fasi che maggiormente destano interesse nello studio dei sedimenti sono: 
- frazione scambiabile: è costituita dai metalli debolmente adsorbiti alla superficie del 
sedimento mediante interazioni elettrostatiche e possono essere rimossi variando la 
forza ionica del mezzo; 
- frazione carbonatica: in questa fase i metalli sono presenti o sotto forma di carbonati o 
co-precipitati con essi; 
- frazione legata a ossidi di ferro e manganese: questi ossidi sono eccellenti accumulatori 
di metalli in tracce e sono termodinamicamente instabili in condizioni anossiche (basso 
potenziale di riduzione);  
- frazione organica: la componente organica dei sedimenti è costituita da una grande 
molteplicità di composti, pertanto è impossibile definire univocamente la effettiva 
composizione. Alla sua formazione concorrono diversi fattori, quali l’accumulo dei 
prodotti del metabolismo e della decomposizione di organismi animali e vegetali, e la 
sedimentazione della materia organica particolata (POM) della colonna d’acqua. La 
presenza di un così elevato numero di composti organici, spesso in concentrazione assai 
ridotta rispetto ai macrocomponenti chimici dell’ambiente marino, conferisce al 
sedimento una elevata capacità sequestrante nei confronti di ioni metallici grazie alla 
presenza di gruppi funzionali (carbossilici, amminici, fenolici, sulfidrilici) con un 
elevato potere legante; 
- frazione residua: contiene principalmente minerali primari e secondari che possono 
contenere metalli in tracce, all’interno della loro struttura cristallina. Questi metalli, 
però, sono poco disponibili nelle normali condizioni ambientali; 
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Il destino e la tossicità dei metalli nei sedimenti dipende dalla ripartizione di questi tra le 
particelle di sedimento e l’acqua interstiziale (Calmano et al., 1993; Simpson, 2005). I metalli 
disciolti nell’acqua interstiziale sono biodisponibili e più tossici di quelli presenti nel particolato 
(Chapman et al., 1998). I processi fisici (ad esempio correnti, disturbi di origine antropica) e 
l'attività degli organismi bentonici possono causare la risospensione dei sedimenti e 
un’alterazione della stratificazione e rimescolamento con l’acqua ossigenata sovrastante. Questa 
risospensione dei sedimenti e miscelazione altera la ripartizione dei metalli in acqua e nei 
sedimenti, e la speciazione dei metalli nella fase disciolta, ovvero nell’acqua interstiziale e nelle 
acque sovrastanti (Riedel et al., 1997; Kristensen, 2000; Simpson et al., 2002). Le 
caratteristiche chimico-fisiche alterano la biodisponibilità dei metalli nell’acqua interstiziale 
(Ciutat e Boudou, 2003; Simpson e Batley, 2003) e il tasso di rilascio dei metalli dai sedimenti 
(Simpson et al., 2002). In particolare le variazioni di pH, salinità, concentrazione di ossigeno 
disciolto e quantità di particellato in sospensione influenzano il destino dei metalli rilasciati dai 
sedimenti (Eggleton e Thomas, 2004; Simpson et al., 2004). Sostanza organica e pH hanno 
dimostrato di essere tra i fattori più importanti (Nahmani et al., 2007) e variano sia tra i siti 
(Hernandez et al., 2003; Lukkari et al., 2004) che tra i tipi di habitat (Kapusta et al., 2003). 
Alterazioni apportate alle variabili chimicofisiche possono alterare la concentrazione 
biodisponibile dei pesanti metalli, e quindi modificare sostanzialmente gli effetti ecologici di 
questi contaminanti sugli organismi marini (Mclusky et al., 1986; Persoone et al., 1989; Allen e 
Hansen, 1996; Batley et al., 1999; Lorenzo et al., 2002). 
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1.3.1 BIOACCUMULO ED ASPETTI ECOTOSSICOLOGICI NEGLI ORGANISMI MARINI 
I metalli differiscono dai composti organici tossici in quanto non risultano completamente 
degradabili; visto che essi non possono essere trasformati, se non eccezionalmente, risultano 
praticamente indistruttibili e, quindi, si accumulano nell’ambiente. I metalli pesanti 
rappresentano, quindi, assieme a tutte le altre sostanze non degradabili, un problema grave di 
inquinamento ambientale e una serie minaccia per l’ambiente marino. In tempi brevi, i metalli 
possono subire diluizione o precipitazione e, se restano in soluzione, venire assorbiti da 
materiale organico o inorganico per essere poi assunti dagli organismi marini. Il grado di 
assorbimento dei metalli pesanti dipende dalla “speciazione” del metallo: in generale, la forma 
ionica semplice è assorbita più rapidamente di quella complessata. L’effetto tossico si esplica 
attraverso il legame, spesso assai stabile (covalente), con gruppi funzionali reattivi delle 
molecole organiche: ossidrili (-OH), carbossili (COO-), fosforili (OPO3H-), carbonili (=CO), 
sulfidrili (SH), amminici (NH2), imminici (=NH), andando ad alterare il metabolismo per 
un’azione diretta sugli enzimi (Grandini, 1993). Diverse molecole organiche essenziali per le 
normali attività biochimiche cellulari, vengono inattivate dal legame con il metallo: ciò 
comporta danni cellulari permanenti; ovviamente, il danno, data l’ubiquità dei gruppi funzionali 
reattivi con i quali i metalli si legano, è esteso a più organi e apparati, spiegando perché queste 
sostanze siano tutte tipicamente dei veleni ad azione lesionale diffusa (Al-Yousuf et al., 2000). 
Elementi quali mercurio (Hg), cadmio (Cd), rame (Cu), zinco (Zn) sono considerati i più 
pericolosi sotto l'aspetto ecotossicologico (Spry e Wiener, 1991). Allo stesso tempo, Cu e Zn 
sono micronutrienti essenziali dei siti attivi di alcuni enzimi e servono come regolatori di molte 
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funzioni biochimiche. Tuttavia, anche gli elementi biogeni, se presenti in eccesso, sono tossici 
per gli organismi. 
Gli organismi acquatici sono in grado di accumulare metalli pesanti fino a concentrazioni di 
decine o addirittura migliaia di volte superiori rispetto alle concentrazioni presenti nell’ambiente 
(Perevoznikov e Bogdanov, 1999; Podgurskaya et al., 2004; Sobolev, 2005; Gremyachikh, 
2006). Gli ioni di Cu, Zn, Hg e Cd entrano far parte dell'organismo, in particolare nei pesci, 
attraverso il cibo (Brown et al., 1990; Bury et al., 2003).  
Le modalità di assorbimento dipendono da una serie di fattori: l'alimentazione, il 
comportamento alimentare, il ciclo vitale, le dimensioni corporee e la durata di esposizione 
dalla stagione, dal sesso, dallo stato fisiologico, dalla temperatura e dal pH dell’acqua (Gerhard, 
1993; Perevoznikov e Bogdanov, 1999; Komov et al., 2004; Pourang et al., 2004). 
Sono stati ipotizzati tre meccanismi di trasporto dei metalli attraverso le membrane biologiche: 
la diffusione passiva, la diffusione facilitata tramite proteine trasportatrici della membrana, 
l'accesso attraverso i principali canali ionici (ad esempio, i canali del Ca) in associazione con 
pompe di ioni attivi, e l’endocitosi (Simkiss e Taylor, 1995). E' ormai assodato che gli 
invertebrati acquatici sono in possesso di strategie molto diverse per l’assunzione e lo 
smaltimento dei metalli accumulati, per cui ci sono differenze enormi di concentrazioni di 
metalli nel tessuto nei diversi phyla (Rainbow, 1998, 2002). I metalli pesanti si distribuiscono su 
tutte le frazioni subcellulari. Nel citoplasma gli ioni metallici liberi o interagiscono con ligandi 
ad alto peso molecolare (metallo-enzimi) o a basso peso molecolare (metallotioneine, 
glutatione), o si depositano nei lisosomi lasciando la cellula mediante esocitosi (Serra et al., 
1995; Bury et al., 2003; Giguère et al., 2003; Kraemer et al., 2005). La sintesi di 
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metallotioneine (proteine citoplasmatiche contenenti fino al 30% di cisteina) è uno dei più 
importanti meccanismi di protezione, che agisce quando la concentrazioni di HM aumenta nei 
pesci e negli invertebrati (Brown et al., 1990; Giguère et al., 2003; Chowdhury et al., 2005). 
Negli invertebrati acquatici alcuni ioni di metalli pesanti (Fe, Mn e Pb) assorbono grandi 
quantità sulla superficie del corpo e si legano alla cuticola, mentre il Cd, Cu e Zn si accumulano 
all'interno delle cellule, prevalentemente nel citosol (Cain et al., 1992; Wallase et al., 2003). Il 
rame e lo zinco penetrano attraverso le membrane cellulari degli invertebrati mediante 
trasportatori attivi, mentre gli ioni Cd penetrano attraverso i canali del calcio per diffusione 
(Craig et al., 1999; Grosell e Wood, 2002). I meccanismi di detossificazione sono strettamente 
connessi alla specie, e quindi possono essere diversi. Per esempio, nel mitile Crenomytilus 
grayanus i metalli si legano prevalentemente alle proteine citoplasmatiche, mentre, nella 
vongola Modiolus kurilensis  si legano alle proteine di membrana (Podgurskaya et al., 2004).  
Negli invertebrati acquatici Cu, Zn, Hg, Cd determinano cambiamenti morfologici (Moore et 
al., 2002; Gremyachikh et al., 2006), fisiologici (tasso di crescita, il nuoto di velocità, consumo 
di cibo, l'intensità del respiro, la produttività, di sopravvivenza, e cicli di vita) (Gerhard, 1993; 
Fargasova, 1997; Barata et al., 2002; La Breche et al., 2002). I fattori biotici e abiotici possono 
cambiare notevolmente la tossicità e la biodisponibilità di HM per gli organismi acquatici 
(Alabaster e Lloyd, 1980; Konovalov, 1999; Mason, 2000; Taylor et al., 2000; Straus, 2003; 
Pourang et al., 2004). Ad esempio, la presenza in acqua di agenti chelanti può determinare un 
calo della tossicità dei metalli pesanti (Konovalov, 1999; Kjoss et al., 2005). 
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1.3.1a Cadmio 
Il cadmio (Cd) viene considerato tossico anche a basse concentrazioni; pur essendo un elemento 
ubiquitario sulla crosta terrestre, è presente normalmente in bassissime quantità ed accompagna 
come impurezza altri metalli, soprattutto lo zinco. Il Cd presenta tenori medi molto bassi nella 
crosta terrestre (0,2 ppm); le acque oceaniche ne contengono solo 0,05 μg/l e le acque 
continentali incontaminate presentano tenori inferiori in genere a 0,1 μg/l. II cadmio può 
presentare tre stati di ossidazione +2, +1 e 0, ma in condizioni naturali è presente 
essenzialmente come Cd2+ che è caratterizzato dalla spiccata tendenza a formare complessi sia 
inorganici che organici. In ambiente acquatico, questo elemento è caratterizzato dalla presenza 
di complessi clorati e, nella sua forma ionica, viene principalmente utilizzato come pigmento. 
Presenta la caratteristica di essere facilmente assorbibile e difficilmente eliminabile 
dall’organismo (Reilly, 1991). Come per l'As, una parte considerevole del Cd antropogenico 
viene immesso nell'ambiente tramite l'atmosfera. Ciò dipende dall'elevata volatilità del Cd 
metallico e di molti altri suoi composti. 
 
1.3.1b Rame  
La concentrazione di rame nelle acque degli oceani generalmente non supera valori di 4 μg/l. 
Concentrazioni maggiori si possono trovare in acque costiere e negli estuari soggetti a fenomeni 
di inquinamento (10-50 μg/l). Le principali specie inorganiche di rame presenti nell'acqua di 
mare sono Cu++ idrato, CuOH+. Il rame è un costituente essenziale per la vita di molti organismi, 
come costituente di enzimi redox. Il rame (Cu) come metallo essenziale, presenta delle 
concentrazioni che sono in parte controllate da meccanismi omeostatici; se, però, viene assunto 
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in dosi elevate e per lunghi periodi diventa tossico (Lundebye et al., 1999; De Boeck et al., 
1995). Il rame è importante come cofattore di metalloenzimi in cui il metallo è presente in 
quantità stechiometriche fisse rispetto all’apoproteina (Grandini, 1993). 
 
1.3.1c Piombo  
Il piombo (Pb), non possedendo alcuna funzione fisiologica, è considerato un elemento non 
essenziale per la vita. Il piombo, nelle acque naturali, è presente in concentrazioni molto basse; 
la solubilità rappresenta il meccanismo principale che controlla la concentrazione e la 
speciazione di questo metallo. Il Pb2+ è la forma più tossica; le forme carbonate, invece, 
attenuano la tossicità del metallo, diminuendo la concentrazione di piombo libero. Anche la 
DOM sembra influenzare la tossicità del metallo nell’ambiente acquatico. È un metallo molto 
duttile e malleabile, generalmente in si trova natura associato a zinco, argento e rame. Nelle 
acque oceaniche è presente a concentrazioni dell’ordine di 0,1 μg/l mentre nei fiumi e laghi a 
concentrazione di 1 -2 μg/l. 
 
1.3.2 BIOMARKERS  
Alle indagini di biomonitoraggio è stato recentemente affiancato un altro approccio 
metodologico basato sulla analisi delle risposte che un organismo, una popolazione o una 
comunità naturale può dare se sottoposto a stress chimico ambientale.  
La National Academy of Science statunitense definisce biomarker “l’alterazione, indotta da un 
contaminante, a livello delle componenti biochimiche o cellulari, che può essere evidenziata e 
quantificata in un sistema biologico”.  
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Oggi il concetto si è evoluto e si definisce biomarkers o indice di stress “la variazione di una 
risposta biologica (biochimica, molecolare, cellulare, fisiologica o comportamentale) che può 
essere correlata all’esposizione e/o all’effetto tossico di composti inquinanti” (Peakal et al., 
1994). Le risposte che l’organismo realizza quando si trova a contatto con una sostanza chimica 
rappresentano “potenziali biomarkers" (Shugart et al., 1992) utilizzabili per il monitoraggio 
ambientale (Bayne et al., 1979).  
Mediante lo studio delle risposte immediate il biomarker permette di prevedere con notevole 
anticipo l’insorgenza di effetti nocivi come cancerogenesi, alterazioni patologiche, diminuzione 
delle capacità riproduttive, e mortalità.  
Quando un composto tossico entra in un ecosistema (marino, terrestre o d'acqua dolce) 
determina una serie d’alterazioni o danni di differente entità che vanno dal danno molecolare e 
citologico, fino a giungere ad alterazioni strutturali degli organismi e quindi delle popolazioni o 
della comunità (Olsson et al., 2005).  
La tossicità primaria di un contaminante, molto pericolosa perché non evidenziabile ad 
un’analisi generica, agisce, in linea generale, a livello molecolare, determinando modificazioni 
delle attività enzimatiche, alterazioni del DNA, RNA, proteine etc.; successivamente gli effetti 
si possono rilevare, con un meccanismo a cascata, a livello citologico, tissutale, di organo ed 
organismo fino ad interessare l’intera popolazione.  
Gli organismi che subiscono uno stress tossico per un inquinante rispondono in un primo 
momento attivando meccanismi adattativi tendenti a neutralizzare l’azione nociva e riequilibrare 
l’omeostasi nell’organismo.  
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Le risposte omeostatiche a livello primario più note sono l’attivazione di sistemi multienzimatici 
come le monoossigenasi, gli enzimi coniugati, o le metallotioneine che attualmente sono 
considerate un’ottima classe di biomarkers per l’analisi della contaminazione da metalli pesanti 
poiché è stato dimostrato che all’aumento della concentrazione dell’inquinante, nel caso 
specifico dei metalli pesanti, corrisponde l’aumento del livello di queste molecole nei tessuti.  
Dal confronto tra le concentrazioni dei biomarkers presenti nei soggetti bioindicatori, 
campionati in aree da testare e quelli degli organismi provenienti da aree incontaminate possono 
derivare informazioni sui rischi a cui sono soggetti gli ecosistemi (Decaprio, 1997).  
I biomarcatori possono essere divisi in tre classi:  
1) biomarkers d’esposizione 
2) biomarkers d’effetto 
3) biomarkers di suscettibilità 
I biomarkers d’esposizione sono quelle alterazioni che inducono una risposta di un organismo 
che indica l’esposizione ad un composto chimico o ad una classe di composti, ma che non 
fornisce nessuna indicazione dei reali effetti tossicologici sull’organismo. Questo tipo di 
biomarcatori, come le Metallotioneine (MT), rilevano la presenza di xenobiotici o dei loro 
metaboliti quindi possono essere utilizzati per confermare o stimare l’esposizione di individui o 
popolazioni ad una particolare sostanza, fornendo un legame tra esposizione esterna e dose 
interna.  
I biomarkers d’effetto sono le modificazioni biochimiche o fisiologiche, misurabili in un tessuto 
o in un fluido corporeo, associate ad un possibile o effettivo stato di malattia. Questi 
biomarkers, quali le proteine da stress termico HSP, valutano la risposta dell’organismo e 
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possono essere usati per documentare effetti avversi dovuti all’esposizione e all’assorbimento di 
una sostanza chimica.  
Generalmente i biomarkers d’effetto più sensibili sono rappresentati da alterazioni nei livelli e 
nell’attività degli enzimi di biotrasformazione che, ad esempio, nei pesci possono essere indotti 
o inibiti dall’esposizione a xenobiotici (Bucheli et al., 1995). Infatti, parallelamente all’effetto 
negativo della sostanza tossica, nell’organismo esposto si sviluppano delle risposte adattative 
che tendono a riportare il sistema ad uno stato di omeostasi. In particolare, le risposte a livello 
molecolare tendono a diminuire l’effetto tossico del composto inquinante, grazie all’induzione 
di sistemi multienzimatici o di proteine di legame, come le metallotioneine.  
I biomarkers di suscettibilità si riferiscono all’innata o all’acquisita capacità di un organismo a 
rispondere ad una specifica sostanza xenobiotica.  
In base alla loro specificità di risposta nei confronti di composti inquinanti, i biomarkers 
possono essere specifici oppure generali.  
I biomarkers specifici rappresentano l’insieme delle risposte molecolari e biochimiche che si 
realizzano in seguito all’esposizione ad una specifica classe di contaminanti (es. l’induzione 
delle metallotioneine da parte dei metalli e l’inibizione della colinesterasi dovuta all’azione 
specifica di alcuni pesticidi) permettendo di risalire al responsabile della contaminazione e in 
pochi casi ad uno specifico contaminante.  
I biomarkers generali rappresentano le risposte dell’organismo a livello molecolare, cellulare e 
fisiologico che non possono essere ricondotte ad un inquinante in particolare, ma rappresentano 
uno stato generale di stress dell’organismo (es. danni al DNA).  
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1.3.2a Biomarkers di esposizione: Metallotioneine (MT)  
Le metallotioneine (MT) sono proteine non enzimatiche, citosoliche o nucleari a basso peso 
molecolare, caratterizzate da un elevato contenuto di cisteina (20-30%) e dall’assenza di 
amminoacidi aromatici e istidina. Le MT sono “substrato inducibili” in presenza di ioni 
metallici, legandoli grazie all’elevatissima affinità che hanno per alcuni di essi, e di 
conseguenza costituiscono uno dei biomarkers di elezione per questa classe di contaminanti 
(Viarengo, 1985). Le MT sono prevalentemente proteine citoplasmatiche (Cherian, 1994), ma 
possono trovarsi anche in altri compartimenti cellulari: esse sono state rinvenute nella frazione 
lisosomiale e nei nuclei di cellule in attiva proliferazione (Cherian, 1994; Ogra e Suzuki, 2000). 
Le MT rappresentano un gruppo molto antico di proteine e possiedono infatti, una struttura 
conservata quasi immutata nel corso dell'evoluzione; pertanto tali proteine sono state ritenute, 
sin dalla loro scoperta, coinvolte in fondamentali processi fisiologici della cellula. 
Il ruolo fisiologico più significativo che è stato, sin dall’inizio, loro attribuito, è quello 
dell’omeostasi dello zinco e del rame associato allo svolgimento di un’azione detossificante nei 
confronti dei metalli pesanti. 
Le metallotioneine (MT) sono state per la prima volta identificate nel 1957 da ricercatori 
interessati allo studio dei costituenti cellulari responsabili dell'accumulo di cadmio nelle cellule 
renali equine (Margoshes e Vallee, 1957). 
Il termine “metallotioneina” fu inizialmente coniato per designare la proteina, isolata dalla 
corteccia renale equina (Kägi e Vallee, 1960), ricca di zolfo, e legante cadmio e zinco. Dopo il 
1° Congresso Internazionale sulle MT, tenutosi nel 1978, il termine MT è stato utilizzato per 
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individuare tutte le proteine di basso peso molecolare con requisiti simili alla metallotioneina 
equina. 
Tali requisiti sono: 
- basso peso molecolare (6-8 kDa); 
- elevato contenuto di metalli pesanti; 
- caratteristica composizione amminoacidica (elevato contenuto di cisteina e assenza o 
basso contenuto di amminoacidi aromatici); 
- struttura primaria con una caratteristica distribuzione delle cisteine (es. Cys-X-Cys); 
- caratteristiche spettroscopiche tipiche dei clusters metallotiolici. 
 
Successivamente, nel 1985, le MT sono state convenzionalmente suddivise in 3 classi sulla base 
della MT di mammifero: la classe I comprende tutte le MT con struttura primaria correlabile a 
quella delle MT dei mammiferi; la classe II, le MT la cui sequenza non presenta omologia con 
le MT dei mammiferi; la classe III, fitochelatine e metallo peptidi atipici, rinvenuti sempre nelle 
piante, costituiti da unità gamma-glutamil-cisteiniche aventi alcune proprietà in comune con le 
MT e, pertanto, non rappresentano diretti prodotti genici (Fowler et al., 1987; Kägi, 1993). Con 
il progredire delle conoscenze sulle MT, tale classificazione è risultata però ancora inadeguata e 
nel corso del 4° Meeting Internazionale sulle MT (Kansas City, USA, 1997), è stato proposto un 
nuovo sistema di classificazione basato sia sulla similarità di sequenza sia sulle relazioni 
filogenetiche. Questo sistema considera le MT come una superfamiglia (MTs) suddivisa in 
famiglie (es. MT dei vertebrati) e sottofamiglie (es. MT dei teleostei). 
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La presenza delle MTs è stata riscontrata in tutto il regno animale, dagli invertebrati 
(echinodermi, anellidi, molluschi, artropodi) ai vertebrati (pesci, anfibi, rettili, uccelli, 
mammiferi). Nei mammiferi sono state identificate più di dieci isoforme, nei pesci una o due. 
La principale funzione biologica di tali proteine risiede nella regolazione della concentrazione 
intracellulare dei metalli essenziali Zn e Cu e nella detossificazione da questi o da altri metalli 
non essenziali. Le MTs sequestrano i metalli o li cedono, rendendoli disponibili per le reazioni 
biochimiche, a seconda delle necessità. L’effetto di detossificazione delle MTs negli organismi 
marini è stato descritto da molti autori che hanno individuato una correlazione tra la comparsa 
di MTs e l’aumentata tolleranza ai metalli potenzialmente tossici. E’ da notare che esiste una 
soglia di concentrazione dei metalli nei tessuti a cui la MT è sintetizzata. Altra possibile 
funzione attribuita alle MTs è quella che le vede prendere parte ai processi di allontanamento 
dei radicali liberi. Nei pesci sembra che tali proteine possano essere diversamente espresse in 
relazione al contenuto tissutale di metalli. Alcuni pesci hanno livelli tissutali di metalli 
eccezionalmente alti, specialmente a livello epatico. In alcuni pesci tropicali livelli 
fisiologicamente alti di Zn sembrano essere associati con i processi riproduttivi mentre altre 
specie presentano un accumulo di Cu con andamento dipendente dall’età. 
La capacità di induzione delle MTs è maggiore nei tessuti più attivamente responsabili 
dell’assunzione, immagazzinamento ed escrezione dei metalli e cioè, intestino, fegato e 
branchie. In alcuni pesci i livelli di MTs aumentano con andamento dipendente dalla dose e dal 
tempo di esposizione a metalli pesanti. La capacità di induzione dei diversi metalli varia con la 
specie ed il particolare tessuto. Alcuni metalli, come ad es. il Pb, non inducono sintesi di MTs. 
Generalmente le MTs hanno elevata affinità per il mercurio che, infatti, è in grado di allontanare 
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il rame o lo zinco dalla molecola. Ciò può portare ad una riduzione delle normali concentrazioni 
tissutali di questi metalli essenziali in condizioni di prolungata esposizione ai sali di mercurio. A 
differenza del mercurio inorganico, il metilmercurio non si lega alle MTs ma ad altre proteine 
cellulari (es. emoglobina) in grado di sequestrare tale sostanza. E’ da sottolineare, tuttavia, che 
altre condizioni, oltre che l’esposizione ai metalli, possono indurre la produzione di MTs. E’ 
stato infatti dimostrato che sia gli ormoni glucocorticoidi (progesterone e glucagone) che gli 
ormoni peptidici siano capaci di indurre la sintesi delle MTs. Pertanto, la produzione di MTs 
può essere indotta anche da fenomeni naturali quali: accrescimento, riproduzione o 
rigenerazione dei tessuti. E’ stato dimostrato inoltre che, fattori come la temperatura e/o lo stato 
nutrizionale possano influenzare il legame MTs-metalli. E’ stato inoltre proposto, che la sintesi 
di MTs possa essere ridotta in presenza di alti livelli di contaminanti organici a causa di 
un’aumentata richiesta di residui cisteinici per la sintesi di glutatione. Sebbene vi sia un 
equilibrio dinamico nel legame dei metalli con le MTs, una volta che l’accumulo dei primi 
eccede la produzione delle altre, il sistema di detossificazione si satura e i metalli in eccesso 
possono legarsi ad enzimi ad essi sensibili ed esercitare effetti tossici. Tale effetto è stato 
definito come “spill-over” (Campenhout et al., 2004). 
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1.4 BIOMONITORAGGIO DELLE ACQUE MARINE 
La Direttiva Quadro sulla Strategia per l'Ambiente Marino (2008/CE/56, MSFD) prevede che 
ogni Stato Membro sviluppi una strategia per il conseguimento o il mantenimento del Buono 
Stato Ambientale (“Good Environmental Status”, GES) dell’ambiente marino entro il 2020.  
Per “buono stato ambientale” s’intende che: 
- lo stato ambientale delle acque marine consenta di preservare la diversità ecologica e la vitalità 
di mari e oceani che siano puliti, sani e produttivi, e l’utilizzo dell’ambiente marino resti ad un 
livello sostenibile; 
- la struttura, le funzioni e i processi degli ecosistemi che compongono l’ambiente marino 
funzionino completamente e siano in grado di mantenere la loro resilienza; 
- le specie e gli habitat marini siano protetti e preservati, sia evitata la perdita di biodiversità 
dovuta all’attività umana e le diverse componenti biologiche funzionino in modo equilibrato; 
- le proprietà idromorfologiche e fisico-chimiche sostengano gli ecosistemi in tale senso, e gli 
apporti antropogenici di sostanze ed energia non determinino rischi significativi alla 
biodiversità, gli ecosistemi e l’ambiente marino, nonché per la salute umana o gli usi legittimi 
del mare. 
Tra gli elementi della strategia si evidenziano i programmi di monitoraggio che si basano sulla 
necessità di fornire informazioni che consentano di valutare lo stato ambientale e sulla necessità 
di garantire la produzione di informazioni che consentano di individuare gli indicatori più 
adeguati per i traguardi ambientali. 
Gli obiettivi comunitari e nazionali, la crescente sensibilizzazione sui temi ambientali e la presa 
di coscienza del valore della conservazione degli habitat hanno fatto sì che venissero attuati vari 
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programmi di biomonitoraggio che si basano sull’utilizzazione dei “bioindicatori” intesi come 
“organismi o sistemi biologici usati per valutare la variabilità, generalmente degenerativa, 
della qualità dell’ambiente, rivelando la presenza di composti inquinanti e il loro grado di 
concentrazione nelle acque, mediante identificabili alterazioni biochimiche, fisiologiche e 
morfologiche a loro carico” (Bargagli et al., 1998). 
Con il termine di Biomonitoraggio si intende il monitoraggio dell'inquinamento mediante 
organismi viventi. Le principali tecniche di biomonitoraggio consistono nell'uso di 
organismi Bioaccumulatori (organismi in grado di sopravvivere in presenza di inquinanti che 
accumulano nei loro tessuti; con il loro uso è possibile ottenere dati sia di tipo qualitativo che 
quantitativo) e di organismi Bioindicatori (organismi che subiscono variazioni evidenti nella 
fisiologia, nella morfologia o nella distribuzione spaziale sotto l'influsso delle sostanze presenti 
nell'ambiente). 
Spesso non si conosce nulla riguardo la presenza delle migliaia di molecole sintetiche veicolate 
in atmosfera, trasportate dall'acqua, deposte al suolo, delle quali sono ignote non solo la 
pericolosità e il grado di biodisponibilità (se una sostanza inquinante non è biodisponibile non 
risulta dannosa per l'organismo) ma, nella maggioranza dei casi, sono sconosciuti anche il 
nome, la formula chimica, l'origine. Tanto meno si conosce il comportamento di queste 
molecole nell'ambiente, nelle varie condizioni meteorologiche, le loro modalità di assunzione e i 
loro effetti sugli esseri viventi, le sinergie e le reazioni che esse provocano all'interno di questi. 
Le maggiori difficoltà nelle misurazioni dirette delle alterazioni ambientali si verificano in 
presenza di basse concentrazioni di inquinanti propagati da sorgenti puntiformi o diffuse, spesso 
discontinue, le cui sostanze immesse nell'ambiente subiscono trasformazioni ignote. Queste 
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difficoltà possono essere superate con l'uso degli organismi viventi bioindicatori che, seppure 
non in grado di definire le sostanze tossiche presenti nell'ambiente, sono senz'altro capaci di 
rilevare gli effetti tossici che queste sostanze hanno su di essi. 
Il biomonitoraggio, rispetto alle tecniche analitiche tradizionali, ha il vantaggio di fornire stime 
sugli effetti combinati di più inquinanti sugli esseri viventi, ha costi di gestione limitati e dà la 
possibilità di coprire con relativa facilità vaste zone e territori diversificati, consentendo una 
adeguata mappatura del territorio. 
Nelle tecniche di biomonitoraggio della qualità dell'acqua vi sono: 
- test di tossicità per misurazioni sulle risposte biomolecolari e fisiologiche di organismi 
nei confronti di tossici in situazioni sperimentali, compresi biosaggi e sistemi di 
controllo (tossicità acuta, tossicità cronica, genotossicità, bioaccumulazione e 
biomagnificazione); 
- monitoraggio degli ecosistemi per misure sull'integrità di ecosistemi sottoposti a 
perturbazioni ambientali. 
Tutti i metodi di monitoraggio per la valutazione della struttura di un ecosistema si traducono in 
campionamenti di specifici gruppi di biota. Avremo indici per specie indicatrici, indici di 
ricchezza, indici di abbondanza, indici di diversità, indici biotici. 
 
Nell’ambito delle nuove biotecnologie, questo lavoro prevede lo studio di una specie di poriferi 
che, secondo recenti studi, si prestano come ottimi bioindicatori, per la loro fisiologia e per la 
loro distribuzione su vasti areali. 
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1.4.1 ORGANISMI BIOINDICATORI: I PORIFERI 
Studi recenti hanno dimostrato come diverse specie di spugne siano ottimi indicatori della 
presenza in mare di metalli pesanti. La contaminazione da metalli pesanti è incrementata 
drasticamente nelle coste del Mediterraneo durante gli ultimi 20 anni. 
I metalli pesanti sono i principali inquinanti delle nostre coste. Gli organismi che, come le 
spugne, sono filtratori, sessili, longevi e largamente distribuiti sono ottimi target per lo studio 
sui metalli. 
 Uno studio tossicologico, ad esempio ha evidenziato la variabilità della concentrazione di 
metallotioneina in Spongia officinalis come biomarker della contaminazione da metalli pesanti 
(Berthet et al., 2005). La sintesi di questa proteina, localizzata nell'apparato del Golgi e 
caratterizzata da un ricco contenuto in cisteina e da un'alta affinità per i metalli pesanti, è spesso 
indotta quando gli organismi sono esposti ai metalli pesanti. L’accumulo di grandi quantità di 
metalli lascia ipotizzare l’esistenza di un sistema detossificante nell’organismo. S. officinalis 
presenta molte delle caratteristiche cercate nei bioindicatori di inquinamento.  
Le spugne presentano molte caratteristiche che li rendono ottimi bioindicatori e proprio per 
questo è stato proposto il “Sponge Watch Program” (Patel et al., 1985; Hansen et al., 1995). 
Un altro studio sottolinea gli effetti dell’inquinamento nella crescita, riproduzione, morfologia e 
la sopravvivenza di Crambe crambe, che trapiantata in un sito inquinato ha risposto con il 
rallentamento della crescita e l’aumento dell’irregolarità della forma. Lo studio ha dimostrato 
come C. crambe accumuli maggiormente i metalli in un sito più inquinato rispetto ad un sito 
meno inquinato (Cebrian et al., 2003).  
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Uno studio comparato sull’accumulo dei metalli su quattro specie di spugne (Crambe crambe, 
Chondrosia reniformis, Phorbas tenacior e Dysidea avara) ha permesso di identificare la specie 
più idonea per il monitoraggio dei metalli. C. crambe ha dimostrato di essere la sola in grado di 
accumulare metalli, in particolare Pb e Cu, in funzione della loro disponibilità. Ciò permette di 
avere precise informazioni sul livello di metalli nell’area studiata in una scala temporale 
(Cebrian et al., 2007). 
Un altro studio più antico dimostra come un’altra spugna Halichondria panicea riesca ad 
accumulare in modo direttamente proporzionale alla concentrazione di metalli nelle acque senza 
apparente perdita in seguito al trasferimento dell’organismo in acque pulite (Patel et al.,1985). 
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1.5 BIOREMEDIATION DELLE ACQUE MARINE 
L’utilizzo delle spugne come bioindicatori si può affiancare all’uso delle stesse specie per azioni 
di risanamento ambientale e depurazione delle acque. 
Esistono varie tecnologie per il risanamento di ambienti inquinati, efficaci, ma con costi di 
realizzazione molto alti e spesso anche caratterizzate da interventi poco compatibili con 
l’ambiente. A questi si contrappongono alcuni metodi di risanamento innovativi che sfruttano 
processi chimici e biologici e che suscitano un crescente interesse in quanto sostenibili e a bassi 
costi. 
Queste tecnologie “biologiche” permettono di eliminare gli inquinanti a costi contenuti 
attraverso l’utilizzo di organismi depuratori, quali piante (Phytoremediation) o di organismi 
animali, quali mitili e policheti (Bioremediation). 
L’abilità degli animali nel rimedio ambientale, ancora, non è totalmente conosciuta, tuttavia 
sono molte le sperimentazioni sul campo del bioremediation, come l’ideazione e la messa in 
posa di strutture in mare contenenti organismi che presentano le caratteristiche ambite. 
Un esempio è dato dal MUDS, un sistema biologico di depurazione delle acque marine 
inquinate, una sorta di reef artificiale abitato da una comunità microbentonica (Cattaneo-Vietti, 
2003). 
Azioni di bioremediation possono essere svolte anche con altri organismi come le spugne, che 
presentano elevata capacità di filtrazione. 
Le caratteristiche di questi animali consentono di affermare che le spugne possono portare 
benefici direttamente all’ambiente marino, con la ricostruzione degli ecosistemi originari, e, 
indirettamente, alla comunità locale del territorio interessato.   
44 
 
La capacità filtrante delle spugne è l’aspetto più importante ai fini del restauro ambientale e 
della depurazione delle acque. I processi che avvengono all’interno dell’animale sono 
estremamente efficienti e permettono una filtrazione completa dell’acqua. Le grandi spugne 
filtrano diversi litri al giorno, estraendo le sostanze in sospensione per nutrirsene. Esse, infatti, si 
cibano di particelle in sospensione presenti nell’acqua che fanno confluire all’interno del loro 
corpo, determinando un’azione di depurazione naturale sull’acqua in cui vivono.  
Per questo motivo la loro presenza in uno specchio d’acqua (e nel nostro caso all’interno di un 
allevamento) porta benefici dal punto di vista ambientale. Basti pensare che una comunità di 
spugne è in grado di filtrare l’intera colonna d’acqua che la sovrasta in un giorno (circa 1000 
volte il loro volume in un giorno), trattenendo il 70-80% del particellato organico sospeso e del 
carico batterico. Questa caratteristica permette di affermare che gli allevamenti di spugne sono 
in grado di abbattere in maniera notevole il tasso di inquinamento organico favorendo il 
mantenimento di ecosistemi in aree sensibili ad elevato rischio di degrado. In particolare la 
specie di spugna Chondrilla nucula, volgarmente chiamata Spugna cervello, può trattenere 
quantità elevate del batterio Escherichia coli, risultando perciò utile per l’impiego nel recupero 
dell’ecosistema marino (Milanese et al., 2003). 
Le spugne, pertanto, risultano essere organismi utilizzabili per azioni di bioremediation e di 
restauro ambientale. 
 
1.5.1 ORGANISMI BIOREMEDIATOR: I PORIFERI 
Parallelamente agli studi sul biomonitoraggio esistono studi sul biorimedio marino e in 
particolare in uno scenario di acquacoltura integrato.  
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L’abilità degli animali nel rimedio ambientale non è totalmente conosciuta. Alcuni animali sono 
considerati bioremediator di metalli pesanti, contaminanti microbici, idrocarburi, nutrienti e 
inquinanti organici (Gifford et al., 2007). 
Uno dei lavori realizzati in questo campo ha dimostrato la possibilità di utilizzare Chondrilla 
nucula in un sistema di acquacoltura integrata. L’esperimento ha evidenziato la capacità di C. 
nucula di abbattere il carico batterico di Escherichia coli, rendendola una specie idonea per il 
risanamento ambientale (Milanese et al., 2003). 
Un altro studio ha dimostrato la capacità di Hymeniacidon perlevis nel rimuovere Escherichia 
coli e Vibrio anguillarum (Fu et al., 2006). 
Inoltre, da parecchi anni si sperimentano tecnologie di spongicoltura per la messa a punto di 
biofiltri per il biorimedio delle masse d’acqua della fascia costiera, progettando soluzioni 
ecologicamente ed economicamente sostenibili. 
I dati ottenuti sulle potenzialità di allevamento di numerose specie di spugne con interesse 
commerciale hanno consentito la messa a punto di diversi protocolli di allevamento con la 
produzione di due brevetti USAMA ® e SAFEAQUAPLAN ®. 
Recentemente, inoltre, le attività di spongicoltura sono state svolte presso aree portuali, per 
definire la capacità di reazione delle spugne ed al fine di sperimentare la loro capacità di 
biofiltrazione in queste aree degradate. 
Ledda et al. (2014) hanno dimostrato come impianti di maricoltura con i poriferi Ircinia 
variabilis e Agelas oroides possano abbattere il carico organico e batterico di ambienti portuali. 
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1.6 CARATTERISTICHE BIOLOGICHE DEI PORIFERI 
Le spugne sono i metazoi (animali pluricellulari) più antichi della storia evolutiva. Sebbene 
rappresentino nell’evoluzione il passaggio dagli organismi uni ai pluricellulari, non sono affatto 
organismi primitivi, ma sono costituiti da cellule altamente specializzate ed organizzate. 
Appartengono al phylum Porifera e i loro corpi si caratterizzano per la presenza di migliaia di 
pori e canali che costituiscono un sistema di nutrizione filtrante adatto alla loro vita sessile. La 
loro nutrizione dipende esclusivamente dalle correnti d’acqua che, attraversando i canali, 
portano il cibo e l’ossigeno e scaricano i rifiuti. 
Dagli osti (sottili pori) entra nei canali l’acqua carica di nutrienti che vengono immediatamente 
intrappolati e fagocitati dai coanociti (cellule flagellate che rivestono i canali). All’interno della 
spugna l’acqua circola tramite gli stessi coanociti che con i loro flagelli mantengono una 
corrente d’acqua attraverso i canali. Durante questo passaggio non avviene soltanto la 
nutrizione, ma anche il rilascio dei rifiuti che vengono ceduti e trasportati dal flusso dell’acqua 
sino all’uscita dei canali tramite gli osculi (larghi pori). 
Le spugne si riproducono sia sessualmente che asessualmente. La riproduzione asessuata 
permette un adattamento particolarmente elevato delle spugne nell’ambiente in cui crescono. La 
capacità di formare propaguli e di rigenerarsi aumenta la possibilità di sopravvivenza di questi 
animali anche in condizioni sfavorevoli; hanno, inoltre, un’enorme capacità di riparare danni e 
di ripristinare parti perdute. 
Le spugne producono una serie di sostanze chimiche altamente efficaci, usate dagli organismi 
come veleni anti predazione o anti batterici. Oggi si sa che queste sostanze bioattive sono di 
grande valore terapeutico. Alcuni di questi veleni, infatti, si sono dimostrati utili anche per 
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l’uomo. Il valore terapeutico e la capacità filtrante-assorbente delle spugne hanno reso questi 
animali importanti in molti campi. 
48 
 
1.7 IL CASO STUDIO: CHONDRILLA NUCULA BIOINDICATORE E “BIOREMEDIATOR” 
Chondrilla nucula è la specie eletta per entrambi gli aspetti della ricerca. Si tratta di una specie 
estremamente abbondante e frequente, distribuita su un vasto areale.  
Chondrilla nucula, dell’Ordine Chondrosida (Boury-Esnault & Lopès, 1985) e della Famiglia 
Chondrillidae (Gray, 1872), appartiene alla Classe delle Demosponge ed è una specie  
incrostante, dotata di cortex evidente contenente fibrille di collagene. L’animale, oviparo, 
presenta aperture inalanti localizzate in pore-sieves o coni cribrosi. Lo scheletro è spesso assente 
e composto, quando presente, di fibre nodulari di spongina o microsclere (aster) e non sono mai 
presenti megasclere.  
Fig. 3 Chontrilla nucula in ambiente marino 
 
 
Le dimensioni medie osservate sono nell’ordine di 2-4 cm di lunghezza. La consistenza è 
cartilaginea, ferma e robusta. La superficie è liscia ed omogenea, talvolta leggermente viscida, 
ricoperta di placche cribrose. La colorazione è variabile fra verde e marrone violaceo ed è 
attribuita alla presenza di cianobatteri simbionti. Gli elementi scheletrici di C. nucula sono 
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esclusivamente sferaster di diametro compreso fra 20 e 27µm (Bavestrello et al., 1993a) dotati 
di 20-25 raggi con estremità spesso rugosa o leggermente spinosa e manca un’impalcatura di 
spongina. Il cortex è spesso e ricco di fibrille di collagene, ricoperto da una cuticola di circa 5 
µm e diviso in uno strato superiore ricco di cellule sferulose e sferaster e uno inferiore nel quale 
questi elementi sono più radi. 
Le camere coanocitarie hanno un diametro di circa 40-50 µm. Il coanosoma mostra cellule 
sferulose e sferaster sparsi nel mesoilo, mentre gli elementi scheletrici si dispongono in uno 
strato unispicolare intorno ai canali. Sono presenti cianobatteri più concentrati nello strato 
corticale superiore, mentre nel mesoilo si osservano batteri simbionti extracellulari o raccolti in 
batteriociti (Boury-Esnault, 2002). La specie è dioica e descritta come ovipara: oogenesi e 
spermatogenesi avvengono fra luglio e ottobre e sono probabilmente regolati dalla temperatura 
dell’acqua. Gli oociti sono circondati da un tappeto di cellule follicolari (Scalera-Liaci et al., 
1971; Gaino, 1980). C. nucula predilige fondali bene illuminati a profondità comprese fra la 
superficie e 30 m circa.  
La specie descritta in base alla specie tipo proveniente dal bacino adriatico, è nominalmente 
considerata cosmopolita, ma allo stato attuale si ritiene più opportuno considerare C. nucula 
come distribuita nel solo bacino mediterraneo e lungo le coste atlantiche immediatamente 
adiacenti. 
Uno studio recente ha dimostrato come gli effetti dell’acidificazione dei mari possano 
influenzare le comunità delle spugne e come C. nucula sia una specie particolarmente sensibile 
alle variazioni del pH, determinando una distribuzione selettiva (Goodwin et al., 2014). 
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A differenza di altre specie quali ad esempio Petrosia ficiformis, C. nucula non appare in grado 
di vivere in ambienti semioscuri o oscuri e quindi in condizioni di aposimbiosi, come dimostrato 
dai lavori di Gaino et al. (1977) nei quali si osservano la progressiva riduzione di volume e la 
scomparsa finale degli esemplari trapiantati all’interno di una grotta.  
Chonrilla nucula è stata anche definita “Climber sponge” per la sua capacità di crescita e 
locomotoria in verticale (Pronzato, 2002). 
 
1.7.1 CHONDRILLA NUCULA ED IL SUO RUOLO SULL’ECOSISTEMA MARINO 
Il genere Chondrilla comprende attualmente una ventina di specie presenti in acque tropicali, 
subtropicali e temperate e generalmente limitate a profondità inferiori a 50 m (Boury-Esnault, 
2002).  
Ove presente, C. nucula è in grado di caratterizzare vere e proprie facies, sviluppandosi non solo 
come moduli distinti ma anche in forma di ampie patches. In generale, essa si accresce su una 
larga varietà di substrati viventi e non viventi compresi roccia, detriti grossolani, alghe coralline, 
conchiglie e altre spugne ed è la sola specie sessile cospicua in grado di svilupparsi con 
successo su substrati superficiali distrutti dalla pesca abusiva del dattero di mare e sottoposti al 
sovrapascolo di Arbacia lixula e/o Paracentrotus lividus (Fanelli et al., 2003).  
Il genere Chondrilla comprende specie spesso molto competitive nella lotta per la 
colonizzazione del substrato grazie alla strategia riproduttiva (che sfrutta largamente la 
riproduzione asessuale per frammentazione) e alla generale efficacia nelle interazioni 
allelopatiche con gli organismi sessili circostanti. La possibilità che la competitività espressa 
dalle specie raccolte nel genere Chondrilla sia mediata dalla presenza di metaboliti secondari 
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dotati di attività biologica è attualmente argomento di studio da parte di diversi gruppi di 
ricerca. Fra i composti isolati da questa specie si annoverano acidi grassi complessi (Carballeira 
et al. 1986, 1987) e lecitine utilizzabili in diagnostica (Opric et al., 1996) o attive contro virus 
umani (Schröeder et al., 1990), mentre estratti grezzi di C. nucula hanno mostrato una discreta 
attività citotossica (Sepcic et al., 1997). 
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2. OBIETTIVI 
 
La ricerca ha perseguito lo scopo di studiare la specie Chondrilla nucula, porifero comune nel 
Mar Mediterraneo ed ottimo filtratore, al fine di potere eleggere l’animale come 
bioaccumulatore/bioindicatore di metalli pesanti e bioremediator di acque marine contaminate 
da alte concentrazioni di HM, nell’ambito dello sviluppo di nuove tecnologie ecocompatibili per  
il risanamento ambientale e per il monitoraggio ambientale, sfruttando oltre la capacità filtrante, 
anche l’eccezionale capacità rigenerativa e la biologia riproduttiva della specie oggetto della 
ricerca. 
Gli obiettivi principali della ricerca sono stati 
- Valutare la capacità di accumulo della specie oggetto di studio di metalli pesanti, in 
condizioni di laboratorio, per ipotizzare un possibile utilizzo dell’organismo in piani di 
biomonitoraggio (“Sponge Wacth Programs”) ed in programmi di risanamento 
ambientale; 
- Valutare le risposte dell’organismo contaminato attraverso l’analisi delle 
Metallotioneine (biomarker di esposizione), con l’uso di diverse metodiche; 
- Valutare le possibili variazioni morfostrutturali negli organismi sottoposti ad 
inquinamento da metalli pesanti. 
 
Il presente lavoro, inoltre, è stato affiancato da una serie di attività sperimentali pilota 
nell’ambito delle tecnologie di Bioremediation, che hanno avuto come scopo principale: 
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- Valutare la fattibilità degli studi svolti in laboratorio, attraverso la realizzazione di 
strutture open-sea sommerse per la crescita di C. nucula, ritenuta maggiormente adatta 
per il risanamento ambientale di siti inquinati, come aree portuali a differente grado di 
contaminazione da metalli pesanti. 
Questa fase della ricerca, realizzata sulla scia di esperimenti di spongicoltura già testati e 
brevettati su altre specie di poriferi, ha avuto come obiettivo specifico: 
- Elaborare linee guida per l’attuazione di un programma di bioremediation attraverso 
l’uso della specie studiata. 
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3. MATERIALI E METODI 
 
Per provare la validità delle ipotesi e raggiungere gli obiettivi prefissati, lo studio è stato 
suddiviso in fasi differenti. 
La prima fase ha previsto l’attività di survey per l’individuazione delle aree di prelievo degli 
esemplari di spugne da utilizzare, sia per le successive attività di laboratorio, al fine di testare 
l’accumulo dei metalli pesanti e la risposta gli organismi, sia per il trapianto dei campioni in 
aree fortemente degradate, come i porti, attraverso esperimenti pilota. 
Pertanto la scelta dei siti di prelievo è avvenuta in funzione della vicinanza con i luoghi di 
svolgimento delle sperimentazioni di laboratorio e di campo. 
Inoltre, la definizione dei siti di campionamento è avvenuta tenendo in considerazione lo stato 
ambientale dell’area e l’abbondanza della specie ricercata. 
Le attività di laboratorio sono state finalizzate a verificare, in condizioni controllate, l’effettiva 
efficienza della specie scelta come bioaccumulatore/bioindicatore e bioremediator. 
Ciò è stato realizzato attraverso una serie di test di esposizione degli esemplari a metalli pesanti 
presenti nell’acqua con diverse concentrazioni, partendo dal minimo livello di concentrazione, 
equivalente alla concentrazione di metallo nelle acque, regolamentata dalla Tabella 3 “Valori 
limiti di emissione in acque superficiali e in fognatura” dell’Allegato 5 nella Parte terza - Limiti 
di emissione degli scarichi idrici del Decreto legislativo 03.04.2006, n. 152, di cui di seguito si 
evidenzia un estratto relativo ai metalli scelti per lo studio. 
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Estratto Tabella 3 del Decreto legislativo  03.04.2006, n. 152 
Numero 
parametro  
  
  
PARAMETRI  
  
  
Unità di 
misura  
  
  
Scarico in acque 
superficiali  
  
  
Scarico in rete 
fognaria [*]  
  
  
13  
  
  
Cadmio  
  
  
mg/L  
  
  
 0,02  
  
  
 0,02  
  
  
20  
  
  
Piombo  
  
  
mg/L  
  
  
 0,2  
  
  
 0,3  
  
  
21  
  
  
Rame  
  
  
mg/L  
  
  
 0,1  
  
  
 0,4  
  
  
 
Al fine di eleggere C. nucula come bioaccumulatore in programmi di monitoraggio ambientale, 
è stata svolta, oltre all’analisi della concentrazione dei metalli accumulati negli organismi 
esposti, anche l’analisi dei biomarkers per valutare la risposta dei campioni in seguito al 
trattamento di contaminazione. Per l’analisi delle Metallotioneine sono state seguite due 
differenti tecniche con lo scopo di confrontare i risultati conseguiti. 
Tramite la tecnica del Western blotting è stato possibile evidenziare sia qualitativamente sia 
quantitativamente, mediante l’analisi densitometrica, la presenza delle proteine espresse in 
funzione dei diversi livelli di contaminazione. 
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Mediante l’analisi immunoistochimica è stata verificata l’espressione delle proteine, sotto 
l’aspetto qualitativo, ottenendo ulteriori informazioni sulla posizione delle MT negli stessi 
campioni trattati. 
Inoltre, sono state analizzate le differenze morfostrutturali tra gli organismi controllo e quelli 
esposti a contaminanti. 
Dopo avere appurato l’effettiva capacità di bioaccumulo della specie studiata in condizioni di 
laboratorio è stato possibile avviare un protocollo sperimentale finalizzato alla realizzazione di 
trapianti in aree particolarmente degradate, come quelle portuali, per il risanamento ambientale. 
La scelta delle aree è stata effettuata sulla base di un diverso livello di contaminazione da 
metalli pesanti, selezionando tre siti portuali siciliani. 
Pur essendo a conoscenza di sistemi brevettati per la coltura delle spugne in mare, sono stati 
effettuati esperimenti pilota per testare la fattibilità delle prove, partendo dal prelievo, seguendo 
le fasi di trasporto, trapianto, gestione e monitoraggio, al fine di definire al meglio un protocollo 
per la realizzazione di impianti di depurazione sfruttando C. nucula e con l’obiettivo di redigere 
le linee guida sulla metodologia più idonea per sviluppi applicativi nel campo del risanamento 
ambientale con l’uso dei poriferi. 
Lo studio volto a testare la capacità di accumulare metalli pesanti in Chondrilla nucula è stato 
realizzato in laboratorio accreditato per la realizzazione di test ecotossicologici, presso il LIAA 
(Laboratorio di Igiene Ambientale e degli Alimenti) del Dipartimento di Anatomia, Patologia 
Diagnostica, Medicina Legale, Igiene e Sanità Pubblica G.F. Ingrassia) dell’Università degli 
Studi di Catania. 
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Gli studi di immunocitochimica e morfostrutturali dei campioni esposti sono stati svolti grazie 
alla collaborazione con la Prof.ssa Violetta Brundo, Ricercatrice del Dipartimento di Scienze 
Biologiche, Geologiche e Ambientali del Settore scientifico di Anatomia Comparata e Citologia 
dell’Università di Catania.  
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3.1 ESPERIMENTI DI ESPOSIZIONE A METALLI PESANTI  
Lo scopo del lavoro è stato quello di valutare, utilizzando un protocollo sperimentale basato 
sulla contaminazione dell’acqua con diverse concentrazioni di metalli pesanti, la capacità di 
bioaccumulo di Chondrilla nucula e le conseguenti risposte biologiche fornite dalla specie, al 
fine di verificare il suo possibile impiego in futuri programmi di biomonitoraggio e di 
bioremediation.  
Sono stati oggetto di indagine l’accumulo dei metalli, mediante impiego di spettrometria di 
emissione atomica mediante plasma induttivamente accoppiato (ICP-MS Inductively Coupled 
Plasma-Mass Spectrometry), l’espressione di molecole indicatrici dello stress conseguente al 
bioaccumulo dei metalli, quali metallotioneine (MT) e l’organizzazione morfostrutturale degli 
esemplari testati. I metalli investigati sono stati il cadmio (Cd), il rame (Cu) ed il piombo (Pb), 
considerando tre diversi livelli di concentrazione per ciascun elemento. 
Tab. 1 Livelli di concentrazione di Cd immessi nelle acque dei test 
Livelli di concentrazione Cd 
1° Livello 0.02 mg/L 
2° Livello 0.04 mg/L 
3° Livello 0.08 mg/L 
 
Tab. 2 Livelli di concentrazione di Cu immessi nelle acque dei test 
Livelli di concentrazione Cu 
1° Livello 0.1 mg/L 
2° Livello 0.2 mg/L 
3° Livello 0.4 mg/L 
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Tab. 3 Livelli di concentrazione di Pb  immessi nelle acque dei test 
Livelli di concentrazione Pb 
1° Livello 0.2 mg/L 
2° Livello 0.4 mg/L 
3° Livello 0.8 mg/L 
 
Tab. 1/2/3 - Il 1°Livello corrisponde alla concentrazione massima di metallo nell’acqua consentita 
dal D.L. 152/2006; il 2°Livello equivale al doppio del 1°; il 3° Livello è pari a quattro volte il 1° 
Livello. 
 
 
Lo studio è stato realizzato in acquario, dove sono stati effettuati esperimenti di immissione di 
metalli pesanti allo scopo di misurare la capacità di accumulo in  C. nucula, valutando la 
risposta del singolo individuo sottoposto alle prove sperimentali.  
Gli esemplari di C. nucula da esporre a metalli pesanti, sono stati prelevati dall’AMP 
Plemmirio, al fine di sperimentare i test su organismi non contaminati ed insediati in un 
ambiente in uno stato di salute vicino all’optimum.  
 
3.1.1 AREA DI STUDIO 
L’AMP Plemmirio ricade nella fascia costiera della Penisola Maddalena, tra Punta Castelluccio 
e Punta di Milocca. La “Penisola Maddalena” è un piccolo altopiano che dalla quota massima di 
54 m s.l.m. degrada verso mare sia ad oriente che ad occidente in parte in maniera blanda 
attraverso dei terrazzi marini, in parte attraverso scarpate marine. 
Questo tipo di situazione si ripropone anche nell’aspetto della costa che si alterna tra bassa, con 
piccole linee di spiaggia, o alta e frastagliata.  
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Da capo Castelluccio a Punta Tavernara, nel versante nord-est dell’AMP e da Punta di Milocca 
al Capo, il fondale si mantiene basso ed uniforme per diverse centinaia di metri, poi scende 
improvvisamente a quote più elevate. Da Punta Tavernara a Capo Murro di Porco, invece, già 
sottocosta si incontrano fondali di oltre 30-40 metri. 
 
Fig. 4 Mappa dei confini dell’AMP Plemmirio 
 
 
3.1.2 CARATTERIZZAZIONE AREA DI PRELIEVO 
Per caratterizzare il sito di prelievo ed al fine di ottenere le informazioni su parametri chimico-
fisici per ricreare in laboratorio le stesse condizioni, sono stati campionati ed analizzati 
sedimenti ed acque. 
E’ stato, dunque, effettuato un campionamento dei sedimenti nell’area scelta per il prelievo 
degli organismi, per caratterizzare l’ambiente in funzione della concentrazione dei metalli 
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pesanti presenti. I campioni di sedimento, raccolti tra il mese di settembre e novembre, tramite 
uno strumento in PVC e un contenitore da un operatore in immersione con autorespiratore 
(A.R.A). 
I campioni di sedimento prelevati sono stati posti all’interno di contenitori di vetro scuro e 
conservati a –20°C per le successive analisi di laboratorio. 
Da ciascun campione di sedimento sono stati eliminati i corpi grossolani presenti per poi essere 
omogeneizzati con l’ausilio di spatole di porcellana, posti nuovamente nei contenitori di vetro 
scuro e conservati a –20°C in attesa delle analisi di laboratorio.  
Su ciascun campione di sedimento è stata condotta la determinazione dei metalli, seguendo il 
protocollo del metodo US EPA 3052/96 (hotplate digestion technique) e del metodo US EPA 
6010B/96, rispettivamente per la digestione e per l’analisi di: cadmio (Cd), rame (Cu), zinco 
(Zn), piombo (Pb), arsenico (As), cromo (Cr) e nichel (Ni). 
Sono stati inoltre misurati alcuni dei parametri chimico-fisici dell’acqua del tratto di mare dove 
è avvenuto il prelievo degli esemplari, al fine di ricreare in laboratorio le stesse condizioni, 
ideali per la sopravvivenza della spugna. 
Tutte le misure di campo, ovvero salinità, pH, T, DO, NO2 e NO3, sono state eseguite con 
strumenti e kit utilizzati nell’acquariofilia, rispettivamente con il rifrattometro, il pHmetro, il 
termometro, il Kit per l’analisi di campo dell’Ossigeno disciolto ed il Kit per l’analisi di campo 
dei Nitriti e dei Nitrati. 
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3.1.3 SITING/SURVEY 
Durante la fase di siting sono state svolte indagini sulla presenza/assenza della specie oggetto di 
studio. 
Dopo aver individuato le aree in base alle conoscenze acquisite, si è proseguito con i 
sopralluoghi dei siti, ritenuti idonei per il rinvenimento della specie.  
Sono stati effettuati diversi sopralluoghi all’interno dell’Area Marina Protetta del Plemmirio. 
Il lavoro è stato effettuato in immersione con autorespiratore ad aria (A.R.A.) dalla profondità di 
-2 m ai -15 m. 
 
3.1.4 METODICHE DI PRELIEVO ESEMPLARI 
I prelievi degli organismi, destinati al trattamento di esposizione ai metalli pesanti, sono 
avvenuti nel tratto di mare dell’Area Marina Protetta Plemmirio, in zona B a sud-ovest della 
Penisola Maddalena, nella Costa Bianca, in accordo con il regolamento dell’AMP e dietro 
autorizzazione dell’Ente Gestore. 
Fig. 5 Sito di prelievo dei poriferi all’interno dell’AMP Plemmirio 
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     Fig. 6   Costa in prossimità del prelievo              Fig. 7 Sbocco n. 23 in prossimità del prelievo 
   
 
Come da disegno sperimentale, la raccolta è avvenuta rimuovendo le spugne dal loro substrato, 
delicatamente, facendo attenzione a non danneggiare il corpo dell’animale.  
Il prelievo è avvenuto in immersione con autorespiratore (ARA) e gli organismi sono stati 
raccolti alla profondità di c.a. -3 m, laddove erano più abbondanti. 
 
Fig. 8 Prelievo campioni di poriferi 
 
 
64 
 
Il trasporto dal sito del prelievo al laboratorio ha avuto la durata di 1 h, mantenendo gli animali 
in una vasca colma d’acqua di mare, ossigenata e refrigerata, con del ghiaccio per mantenere la 
temperatura di 13 C°. 
Fig. 9 C. nucula in contenitore per il trasporto 
 
 
Sono stati prelevati un totale di 222 campioni di C. nucula di c.a. 5 grammi, nell’ AMP 
Plemmirio nei mesi di Maggio, Luglio, Settembre, Ottobre e Novembre, che corrispondono 
rispettivamente al periodo pre riproduttivo della specie, all’inizio del periodo riproduttivo, al 
periodo riproduttivo più  intenso, alla fine del periodo riproduttivo e al periodo post 
riproduttivo.  
In un primo tempo sono stati prelevati 6 organismi per l’analisi in laboratorio dei campioni 
controllo, per verificare la concentrazione dei metalli pesanti presente negli esemplari originari 
dell’area di campionamento. 
Gli esemplari, considerati come campioni controllo, sono stati suddivisi in tre parti, di cui 2 gr 
per l’analisi dei metalli, conservati a – 80 °C, 2 gr per l’analisi delle Metallotioneine, conservati 
a – 80 °C, 1 gr per le indagini al Microscopio Ottico, conservati in formaldeide. 
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In una seconda fase, sono stati raccolti i 216 organismi, per i successivi test con i metalli 
pesanti, trasportati ed impiantati nei contenitori del sistema sperimentale. 
 
3.1.5 IDEAZIONE E ALLESTIMENTO DEL SISTEMA PER I TEST IN CONDIZIONI DI LABORATORIO 
I test sono stati effettuati in acquario, prevedendo l’allestimento di un sistema suddiviso in più 
vasche contenenti acqua marina artificiale a T, DO, Ph, Salinità, Nitrati e Nitriti controllati.  
 
Fig. 10 Sistema di vasche acquario ideato per i test di esposizione a HM 
 
La preparazione dell’acqua marina artificiale è avvenuta sciogliendo il mix di Sali (REEF 
SALT MIX – KENT MARINE) in 9 L di acqua bidistillata contenuta in una tanica da 15 L, per 
ciascun esperimento. 
 
66 
 
Al fine di ottenere la densità di sale desiderata, presente nel sito di prelievo dei campioni, 
ovvero di 38 ‰, sono stati pesati c.a. 50 gr di mix di Sali per litro di acqua, disciolti in acqua 
mediante l’uso di una pompa di movimento per acquari, quindi la salinità è stata misurata con 
un rifrattometro. Il pH è stato misurato con un pHmetro per acquario, l’Ossigeno disciolto, i 
Nitrati e i Nitriti sono stati controllati e monitorati con Kit specifici per acquario. 
 
                      Fig. 11      Fig. 12 
                       
 
Al fine di contaminare l’acqua marina artificiale è stato pesato il sale del metallo (Cloruro nel 
caso di Cadmio e Rame e Nitrato nel caso del Piombo) (Fig. 13 e 14) per ottenere la 
concentrazione voluta (Livello 1, Livello 2, Livello 3) ed è stato disciolto nell’acqua preparata. 
Per realizzare il trattamento con il Cadmio è stato anche in questo caso utilizzato il Cloruro del 
metallo anidro (CdCl2 – ACROS ORGANICS) , per realizzare il trattamento con  il Rame è 
stato utilizzato il Cloruro di Rame diidrato (Cl2Cu 2 H2O – FISHER CHEMICAL), mentre per 
il trattamento con il Piombo è stato utilizzato il Nitrato di Piombo (N2O6Pb – CARLO ERBA).   
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L’acqua marina artificiale, contaminata, è stata dunque riversata nelle vaschette del sistema di 
acquario, versando 1 L in ciascun contenitore. 
Fig. 13 
 
Fig.  14 
 
 
3.1.6 TEST DI ESPOSIZIONE A METALLI PESANTI 
Lo stesso giorno della raccolta si è proceduto ad iniziare il test che ha avuto la durata di 48 h. 
Come precedentemente detto, gli organismi catturati sono stati inseriti in ciascuna vaschetta, 
tranne nella vaschetta C (controllo metallo). Le vaschette numerate da 1 a 6 hanno contenuto gli 
esemplari che hanno subito il trattamento di esposizione, mentre le vaschette B1 e B2 hanno 
contenuto gli esemplari controllo. La vaschetta C ha contenuto esclusivamente l’acqua marina 
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artificiale contaminata dal metallo scelto con uguale livello di concentrazione destinato alle 
altre 6 vaschette, per un ulteriore controllo. 
Fig. 15 Sistema di vasche in fase di test di esposizione a HM 
 
Ciascun esperimento è stato testato su 6 organismi differenti con uguale volume e peso, 
campionati nello stesso sito ed è stato replicato 3 volte, in periodi differenti, utilizzando 
individui dello stesso patch, nello stesso sito di prelievo.  
Sono state svolte 3 repliche, in tempi differenti, di ogni test che ha previsto l’esposizione di 6 
campioni di spugne (trattate separatamente ad uguali condizioni in 6 vasche diverse contenenti 
1 l di acqua marina artificiale) allo stesso livello di concentrazione del metallo scelto.  Sono 
stati così realizzati 9 test finalizzati al trattamento dei campioni per ciascun metallo (3 
Test/Livello di concentrazione), per un totale di 27 test somministrati su 162 campioni.  
Per ogni esperimento sono state inserite tre vaschette controllo: due vaschette contenenti 1 l 
MW (senza metallo) e il campione di spugna ed una vaschetta contenente 1 l MW con la 
concentrazione di metallo scelta per il test, senza organismo. In ogni vaschetta, debitamente 
areata, è stato inoltre immesso l’alimento per le spugne, per riprodurre quanto possibile le 
condizioni ideali per la sopravvivenza degli esemplari. Gli esperimenti sono stati programmati 
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procedendo inizialmente con il trattamento di contaminazione con il Cadmio, ai tre livelli di 
concentrazione stabiliti, successivamente  con il trattamento di contaminazione con il Rame ed 
infine con la contaminazione del Piombo.  
L’esperimento è stato condotto utilizzando un sistema refrigerato e ossigenato ed è stato 
monitorato, per controllare le eventuali alterazioni dei parametri chimico-fisici. 
 
Tab. 4 Controllo parametri chimico-fisici per la durata dell’esperimento 
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In ciascuna vaschetta sono stati monitorati 3 volte al giorno i parametri chimico-fisici 
dell’acqua. La salinità è stata controllata mediante rifrattometro; il pH, in un range da 8,2 a 8,3, 
è stato misurato e monitorato, come da tabella 4, con un pHmetro per acquario; la temperatura 
desiderata, di c.a. 16 C°, è stata monitorata con un termometro per acquario; l’Ossigeno 
disciolto ed i Nitrati e i Nitriti sono stati controllati e monitorati con Kit specifici per acquario. 
 
Fig. 16 Sistema di vaschette per i test di esposizione 
  
 
Al termine dell’esperimento, ciascun organismo sottoposto ad immissione metalli di 5 grammi, 
è stato diviso, al termine del test, per le successive analisi, ovvero 2 grammi per l’analisi dei 
metalli (conservati a -80°C) mediante impiego di spettrometria di emissione atomica, 2 grammi 
per l’analisi delle Metallotioneine (conservati a -80°C) ed 1 grammo per l’osservazione al 
Microscopio Ottico (conservati in formaldeide).  
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3.1.7 DETERMINAZIONE DELLA CONCENTRAZIONE DEI METALLI PESANTI 
Determinazione nei campioni di acqua contaminata 
Per ogni vaschetta controllo contenente acqua marina artificiale contaminata, sono state 
prelevate 3 repliche di 1 ml di campione, al fine di testare la concentrazione di metallo all’inizio 
e alla fine dell’esperimento, per escludere l’eventuale precipitazione del sale del metallo ed una 
potenziale variazione della concentrazione di metallo presente.  
Il campione di acqua, versato in provette di plastica da 10 ml, è stato immediatamente 
acidificato con 50 µl di HNO3 Suprapur e portato a volume di 10 ml con acqua bidistillata, 
effettuando una diluizione D10. 
Ciascun campione è stato conservato in frigorifero, per le successive letture mediante l’ICP-MS 
(Inductively Coupled Plasma-Mass Spectrometry), previa aggiunta di standard interno (Y e Re). 
Trattamento preliminare dei campioni di spugne 
Per il trattamento dei campioni in laboratorio è stato utilizzato materiale da dissezione (coltelli e  
pinzette) in ceramica e plastica per evitare possibili contaminazioni.  
Fig. 17 
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Fig. 18 
 
 
Per ogni esemplare, mediante l’utilizzo di una bilancia analitica, sono stati pesati c.a 2 g di 
spugna, immediatamente conservati in appositi contenitori, DigiTube, prima del successivo 
ciclo di mineralizzazione. 
La mineralizzazione dei campioni è avvenuta in un sistema aperto con controllo termico tramite 
sonda utilizzando lo strumento DigiPREP con blocchi di digestione in grafite. Il metodo prevede 
la digestione totale dell’animale, con miscela di acidi forti, a 130°C, in DigiTube, per portare in 
soluzione tutti i metalli presenti. 
Ai campioni presenti nei contenitori sono stati successivamente aggiunti 6 ml di HNO3 al 65% 
e 2 ml di H2O2 al 30%; i contenitori sono stati chiusi, e, previo raggiungimento della 
temperatura nello strumento, inseriti negli appositi alloggi, procedendo con la mineralizzazione 
della durata di 60 minuti. 
Terminato il ciclo di mineralizzazione, i contenitori sono stati aperti sotto cappa dopo averli 
lasciati raffreddare a temperatura ambiente per una notte; successivamente i campioni digeriti 
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sono stati trasferiti in provette di plastica sterile e portati ad un volume di 30 ml o 50ml con 
acqua bidistillata, rispettivamente per i campioni esposti a concentrazioni di metalli più basse e 
per i campioni esposti a concentrazioni di metalli più alte. Ciascun campione è stato conservato 
in frigorifero, per le successive letture mediante l’ICP-MS (Inductively Coupled Plasma-Mass 
Spectrometry), previa aggiunta di standard interno (Y e Re). 
Analisi quali-quantitativa dei metalli mediante ICP-MS (Inductively Coupled Plasma-Mass 
Spectrometry) 
La tecnica ICP-MS è una tipologia di spettrometria di massa altamente sensibile e in grado di 
effettuare determinazioni di tipo quali-quantitativo su molteplici sostanze inorganiche, 
metalliche e non metalliche, presenti anche in concentrazioni inferiori a una parte per trilione. In 
ICP-MS, il plasma è utilizzato per atomizzare e ionizzare gli atomi del campione.  
Fig. 19 ICP-MS Elan DRC-e 
.  
Gli ioni, ottenuti, vengono quindi fatti passare, attraverso un sistema di aperture (coni), 
nell’analizzatore di massa, nell’ambito di un sistema che lavora sotto vuoto. Gli isotopi degli 
elementi vengono identificati in base al rapporto massa/carica (m/z), tramite un analizzatore a 
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quadrupolo, e l’intensità di ogni picco è proporzionale alla quantità del particolare isotopo 
dell’elemento nel campione. 
Una bobina di metallo, alimentata da un generatore di radiofrequenze (RF) genera un intenso 
campo magnetico. Nel centro di questo avvolgimento è posta la torcia che consiste di 3 tubi 
concentrici, in quarzo, che contengono 3 flussi separati di Ar. Il plasma è indotto dal flusso di 
Ar. Il campione, introdotto come fine aerosol o gas, viene trasportato attraverso il tubo più 
interno. 
La torcia dell’ICP è costruita in modo tale da permettere l’iniezione del campione direttamente 
nel cuore del plasma, dove esso collide con elettroni liberi, atomi di Ar e ioni Ar+ subendo i 
processi di atomizzazione e ionizzazione. Gli ioni che si formano sono prevalentemente 
monocarichi (M+) anche se possono formarsi specie M++. Inoltre nel plasma alcuni di questi ioni 
possono ricombinarsi con altre specie producendo specie molecolari stabili (es. MAr+, M2+, 
MO+, ecc.), molte delle quali, essendo cariche positivamente, potrebbero essere trasmesse 
all’analizzatore di massa insieme agli ioni M+ e M++. Ai fini dell’analisi si preferisce avere la 
forma monocationica M+, pertanto si scelgono le condizioni sperimentali che ne aumentino la 
produzione a scapito delle altre. 
La zona critica dello strumento è quella dell’interfaccia tra il plasma, che opera a pressione 
ambiente, e lo spettrometro di massa, che necessita di alto vuoto (circa 10-7 mBa). L’interfaccia 
consiste di due coni con la punta rivolta verso il plasma, il sampler cone (cono di 
campionamento) più prossimo al plasma e lo skimmer cone (cono di scrematura) localizzato 
qualche millimetro dietro il sampler. 
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Fig. 20 Illustrazione delle componenti interne di un ICP-MS 
 
 
Subito dietro ai coni, il sistema di lenti focalizza gli ioni verso la regione del quadrupolo, 
attraverso il passaggio in un cilindro metallico carico che agisce da lente focalizzatrice; infatti 
dal momento che la carica della lente è la stessa degli ioni, essi sono respinti indietro andando a 
formare un fascio di ioni definito. 
Lo spettrometro di massa separa i singoli ioni carichi in base alla massa, agendo come un filtro. 
Il quadrupolo consiste di quattro barre orizzontali parallele che vanno a delimitare uno spazio a 
sezione quadrata; alle coppie agli antipodi vengono applicate correnti continue di segno 
opposto. Questo campo elettrico fa muovere gli ioni, consentendo solo a quelli di una data 
massa di attraversare l’intero quadrupolo e giungere al rivelatore. Il quadrupolo, quindi, smista 
gli ioni sulla base del rapporto massa-carica. 
Gli ioni provenienti dallo spettrometro di massa colpiscono la superficie attiva del detector, 
generando un segnale elettronico misurabile. Tale superficie attiva, costituita da un dinodo, 
emette un elettrone ogni volta che risulta colpita da uno ione dando così vita ad un segnale 
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amplificato; l’elettrone rilasciato dal primo dinodo colpisce il secondo che a sua volta emette 
più elettroni. La cascata di elettroni continua fin quando non si ottiene un impulso misurabile. 
 
3.1.8 DETERMINAZIONE DI PROTEINE TRAMITE WESTERN BLOTTING 
Il Western Blotting è una tecnica biochimica che permette di identificare una determinata 
proteina in una miscela di proteine, mediante il riconoscimento da parte di anticorpi specifici. 
Per facilitare il riconoscimento in genere le proteine vengono previamente separate in base alle 
loro dimensioni sfruttando una elettroforesi denaturante (SDS-Page). Successivamente esse 
vengono trasferite su una membrana di nitrocellulosa e quindi si procede alla rivelazione vera e 
propria mediante l’utilizzo di un anticorpo specifico. 
Preparazione dei campioni 
Ogni aliquota di spugna è stata omogeneizzata con Potter in Tampone di lisi Ripa più Inibitori a 
4°C. 
L’omogenato è stato poi centrifugato a 9000 x g per 20 minuti a 4°C (Microfuge R, Beckaman 
Coulter) previa sonicazione. Il sovranatante ottenuto è stato prelevato e congelato a -80°C fino 
al momento delle analisi. 
Quantificazione delle proteine mediante BCA 
Utilizzando albumina di plasma bovino (BSA), è stata preparata una curva standard di 
calibrazione a varie concentrazioni. Per la procedura di quantificazione è stato utilizzato il BCA 
Protein Assay Kit (Thermo Scientific). La lettura delle soluzioni, preparate in doppio, è stata 
eseguita ad una lunghezza d’onda pari a 560 nm, allo spettrofotometro 1420 Multilabel Counter, 
Victor3, Perkin Elemer, previa incubazione a 37°C per 30 min; lo strumento fornisce un risultato 
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dato dalla media delle due letture. La concentrazione proteica, espressa in μg/μl, viene calcolata 
in rapporto alla curva standard di BSA.  
 
 
Risultati ottenuti dal processo di quantificazione. In giallo la concentrazione proteica espressa in 
μg/μl. 
Preparazione  e trattamento delle aliquote 
I campioni sono stati aliquotati e diluiti in Simple Buffer 2x in modo da ottenere aliquote con 
concentrazione proteica di 50 μg/μl, sulla base dei risultati ottenuti dal processo di 
quantificazione.  
Le eppendorf contenenti i campioni sono state sottoposte a centrifugazione per 15 sec. a +4°C, 
previo trattamento al vortex e infine, per ottenere la denaturazione delle proteine, sono state 
inserite per un minuto in un becker con acqua in ebollizione. 
Elettroforesi su gel di poliacrilammide con sodio dodecilsolfato (SDS-PAGE) 
Nell'ambito degli studi strutturali risulta particolarmente utile ricorrere ad una separazione delle 
catene polipeptidiche su gel di poliacrilammide in condizioni denaturanti (SDS-PAGE), 
utilizzando un detergente anionico, il sodio dodecil-solfato (SDS). Questo denaturante proteico 
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conferisce una carica netta negativa, praticamente uniforme, alle catene proteiche da separare, la 
cui migrazione nel gel dipenderà di conseguenza esclusivamente dal peso molecolare.  Le 
proteine migrano così attraverso le maglie del polimero, sotto l'effetto di un campo elettrico solo 
in base alla massa. 
Il gel è ottenuto dalla copolimerizzazione di acrilammide e N,N'-metilen-bis-acrilammide; 
quest'ultima utilizzata come reticolante della catene lineari. Catene polimeriche lineari sono 
legate trasversalmente da molecole di bis-acrilammide; le maglie formatesi in tal modo sono 
caratterizzate da una porosità dipendente dalla concentrazione del monomero, dal rapporto 
monomero-reticolante e dalle condizioni di reazione. 
 
 
Per il nostro studio sono stati 
preparati gel con porosità del 12%. 
I campioni sono stati caricati nei 
pozzetti del gel, avendo cura di 
inserire nel primo e nell’ultimo 
pozzetto circa 10μl di markers. Le 
proteine sono state fatte migrare per tutta la lunghezza del gel, grazie al campo elettrico 
applicato e all’utilizzo di un apposito tampone di corsa (Running Buffer). 
Trasferimento in nitrocellulosa 
A questo punto si è proceduto al trasferimento delle proteine su un supporto costituito da una 
membrana di nitrocellulosa con porosità 0,45 μm (Hybond-ECL). Il trasferimento è avvenuto 
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applicando una corrente di 300 mA per un’ora, in apposito tampone di trasferimento (Transfer 
Buffer). Particolare attenzione è stata data alla preparazione del “sandwich” di trasferimento nel 
quale i diversi elementi sono stati posti nel seguente ordine, partendo dal lato rivolto verso il 
polo negativo: 
 
 Spugna; 
 Carta; 
 Gel; 
 Membrana; 
 Carta; 
 Spugna. 
Il trasferimento è avvenuto ponendo la cella in ghiaccio. 
Colorazione  
Al termine del trasferimento la membrana è stata immersa in circa 20 ml di soluzione di Rosso 
Ponceau al fine di valutare l’efficienza del trasferimento, la presenza di bolle ed evidenziare 
l’area di lavoro. 
 
 
 
 
Colorazione delle bande proteiche con Rosso Ponceau 
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La membrana è stata successivamente decolorata mediante lavaggi in TBS.  
Blocking in latte 
I siti rimasti liberi a seguito del processo di trasferimento sono stati bloccati rivestendo la 
membrana con una miscela di proteine non specifiche. Il filtro di nitrocellulosa è stato quindi 
immerso in una soluzione al 5% di latte in polvere Nonfat Dry Milk (Premium Sanalak) in PBS 
per un’ora per evitare il legame non specifico dell’anticorpo su tali siti liberi.  
Incubazione in Anticorpo Primario 
Si è proceduto a questo punto con l’incubazione della membrana in anticorpo primario anti-
metallotioneine monoclonale (Abcam, 1:500), over night, su supporto oscillante.  
Una volta rimosso e recuperato l’anticorpo primario, sono stati eseguiti tre lavaggi, da 15 min. 
con PBS-T su agitatore per eliminare dalla membrana l’eventuale anticorpo in eccesso che non 
avesse aderito al proprio antigene. 
Incubazione in Anticorpo Secondario 
Lo step successivo ha visto l’incubazione in anticorpo secondario diluito in latte (1:3000), per 
un’ora su supporto oscillante a temperatura ambiente. 
Dopo aver eliminato l’anticorpo secondario sono stati eseguiti tre lavaggi in PBS-T da 15 min. 
su agitatore, per eliminare dalla membrana l’anticorpo in eccesso che non ha aderito alle 
immunoglobuline dell’anticorpo primario.  
Rivelazione  
Successivamente, tramite software Image Studio Lite , è stato possibile quantificare le bande di 
interesse espresse sotto forma di Unità Densitometriche Arbitrarie (UDA). Le UDA delle bande 
di interesse sono state poi paragonate e normalizzate con le UDA delle bande di una proteina 
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strutturale, l’actina, che non deve variare tra i campioni analizzati. Questo assicura eventuali 
correzioni e valutazioni opportune al fine di non incorrere in possibili errori di lettura. 
 
3.1.9 ANALISI ISTOLOGICA ED ISTOCHIMICA 
La metodica tradizionale per l’analisi morfologica e strutturale dei tessuti prevede la 
processazione del campione e l’esame istologico dopo colorazione con ematossilina-eosina ed 
Alcian Blu.  
I campioni fissati in formalina sono stati ridotti in cubetti e alloggiati in apposite biocassette e 
processati attraverso il processatore automatico che provvede alla disidratazione graduale dei 
campioni in una serie crescente di alcoli (35% - 50% - 70% - 95% - 100%), alla diafanizzazione 
in xilolo e all’infiltrazione in paraffina.  
Successivamente, i campioni tissutali sono stati portati alla centralina di inclusione dove sono 
stati inclusi in paraffina. Le formelle di paraffina sono state poste in congelatore overnight per 
facilitare la polimerizzazione del mezzo di inclusione. Da ciascun campione tissutale incluso è 
stata ottenuta al microtomo una serie di sezioni di 3 μm montati in vetrini polilisinati. 
Per quanto riguarda la colorazione con ematossilina-eosina è stata utilizzata la classica metodica 
di Mayer. I vetrini sono stati riposti in una vaschetta contenente xilolo per il tempo necessario 
alla rimozione dei residui di paraffina, successivamente sono stati gradualmente reidratati in una 
serie decrescente di alcoli (95% - 70% - 50% - 35%) e immersi in acqua distillata. I vetrini 
reidratati sono stati immersi nel colorante ematossilina per 10 minuti, sciacquati in acqua 
corrente e immersi nel colorante eosina per 3 minuti. Infine i vetrini sono stati nuovamente 
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disidratati nella serie crescente di alcoli (35% - 50% - 70% - 95% - 100%) e chiarificati in xilolo 
e montati, ciascuno con una goccia di montante(Entellan) e un vetrino coprioggetto.  
Sulle sezioni sono state effettuate le seguenti colorazioni istochimiche volte alla 
caratterizzazione delle mucosostanze: 
- Soluzione all’1% di Alcian blu 8GX a pH 1 in acido cloridrico 0,1N. 
- Soluzione all’1% di Alcian blu 8GX a pH 2,5 in acido acetico al 3%. 
I preparati sono stati osservati e fotografati mediante microscopio ottico Leica DFC500. 
 
3.1.10 ANALISI IMMUNOISTOCHIMICA  
Per prevenirne la decomposizione, i campioni appena prelevati, sono stati fissati per 7gg a 4°C 
mediante immersione in formalina. Il trattamento ha la funzione di bloccare le attività vitali 
della cellula, rendendo insolubili i componenti strutturali, stabilizzando le proteine e inattivando 
gli enzimi idrolitici.  
I campioni fissati in formalina sono stati ridotti in cubetti e alloggiati in apposite biocassette e 
processati attraverso il processatore automatico che provvede alla disidratazione graduale dei 
campioni in una serie crescente di alcoli (35% - 50% - 70% - 95% - 100%), alla diafanizzazione 
in xilolo e all’infiltrazione in paraffina.  
Successivamente, i campioni tissutali sono stati portati alla centralina di inclusione dove sono 
stati inclusi in paraffina. Le formelle di paraffina sono state poste in congelatore overnight per 
facilitare la polimerizzazione del mezzo di inclusione. Da ciascun campione tissutale incluso è 
stata ottenuta al microtomo una serie di sezioni di 3 μm montati in vetrini polilisinati. 
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I vetrini sono stati immersi in soluzioni decrescenti di alcool (Xilolo-Etanolo 100°- 90°-80°-
70°-50°30°) e infine portati acqua distillata.  
I vetrini sono stati incubati per 30’ in H2O2 all’0,5% in PBS per bloccare la perossidasi 
endogena che avrebbe potuto dar luogo ad una colorazione aspecifica. Al termine sono stati 
eseguiti lavaggi in PBS per eliminare i residui di H2O2. 
I pezzi sono stati incubati per 1h in NGS (Normal Goat Serum) al 20 % in PBS, in camera 
umida e a temperatura ambiente al fine di bloccare i siti aspecifici che avrebbero potuto dare dei 
falsi positivi. 
I campioni sono stati incubati over night in anticorpo primario anti-metallotioneine monoclonale 
(Abcam, 1:500) diluito in PBS in camera umida a +4°C. Al termine sono stati eseguiti lavaggi 
in PBS.  
I vetrini sono stati incubati in anticorpo secondario fluoresceinato diluito in PBS (anti mouse, 
TRITC/FITCH, Sigma, 1:500), per 2h in camera umida e a temperatura ambiente. A seguire 
lavaggi in PBS. 
Per ogni campione analizzato sono state effettuate delle sezioni di controllo per le quali è stato 
omesso il passaggio in siero immunospecifico. 
I vetrini sono stati disidratati in alcool crescenti, fino all’assoluto e montati con soluzione 
antifade con DAPI. 
I preparati sono così stati osservati e fotografati mediante microscopio  ad epifluorescenza 
Olympus AX70. 
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3.1.11 ANALISI STATISTICA 
I dati relativi alle variabili indagate (concentrazione dei metalli nelle spugne in relazione alla 
concentrazione dei metalli pesanti nell’acqua del trattamento) sono state analizzate sia 
attraverso un approccio univariato ANOVA (analisi della varianza), sia attraverso l’approccio 
della regressione lineare, mediante il software IBM SPSS 20.0. 
Con Anova univariata è stata indagata la differenza delle concentrazioni accumulate dai singoli 
campioni in funzione del livello di esposizione, rappresentata in Box-Plot. 
Inoltre mediante il Test di Pearson è stata analizzata la correlazione tra le concentrazioni di HM 
nelle spugne e l’espressione delle MTs all’aumentare dei livelli di esposizione. 
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3.2 ESPERIMENTI PILOTA DI BIOREMEDIATION 
La sperimentazione finalizzata alla realizzazione di impianti con gli organismi “depuratori” si è 
svolta presso tre differenti aree portuali della Sicilia a diverso grado di contaminazione.  
Essendo la specie, secondo alcune fonti bibliografiche, molto comune e abbondante lungo le 
coste del Mar Mediterraneo, e dunque, ideale per la ricerca progettata, il lavoro ha comportato 
uno studio preliminare di siting e survey per rinvenire la specie in prossimità delle aree scelte da 
monitorare e depurare, ovvero presso il golfo di Sferracavallo, lungo la costa catanese e lungo 
quella di Portopalo, al fine di impiantare gli organismi rinvenuti, rispettivamente, nel porto di 
Sferracavallo, nel porto di Ognina e nel porto di Portopalo di Capo Passero. A ciò è seguito il 
prelievo, laddove la specie è stata trovata, e, la realizzazione di esperimenti di transplanting, 
testando la sopravvivenza degli organismi e la fattibilità delle sperimentazioni. 
Lo scopo del lavoro è stato quello di realizzare dei prototipi di strutture sommerse dove 
impiantare la specie scelta come bioremediator, valutando la fattibilità degli esperimenti pilota 
in aree particolarmente soggette ad inquinamento come i siti portuali. 
A tal fine si è proceduto inizialmente all’ideazione della struttura, prendendo in considerazione 
esperimenti di allevamento di altre specie di spugne e, successivamente, alla realizzazione del 
sistema. 
Al fine di mettere in pratica il programma, è stata svolta la caratterizzazione delle aree dove 
impiantare le strutture. La scelta delle aree è stata effettuata selezionando sia zone meno 
inquinate, sia aree più contaminate. Le aree scelte sono state il Porto di Sferracavallo, che ricade 
nella Zona C dell’AMP di Capo Gallo-Isola delle Femmine, il Porto di Ognina, nella periferia 
nord di Catania e il Porto di Portopalo, nella punta estrema sud della Sicilia.  
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Essendo la specie, secondo alcune fonti bibliografiche, molto comune e abbondante lungo le 
coste del Mar Mediterraneo, e dunque, ideale per la ricerca progettata, il lavoro ha comportato 
uno studio preliminare di siting e survey per rinvenire la specie in prossimità delle aree scelte da 
monitorare e depurare, ovvero presso il golfo di Sferracavallo, lungo la costa catanese e lungo 
quella di Porto Palo, al fine di impiantare gli organismi rinvenuti, rispettivamente, nel porto di 
Sferracavallo, nel porto di Ognina e nel porto di Portopalo di Capopassero. A ciò è seguito il 
prelievo, laddove la specie è stata trovata, e, la realizzazione di esperimenti di transplanting, 
testando la sopravvivenza degli organismi e la fattibilità delle sperimentazioni. 
 
3.2.1 AREE DI STUDIO 
Sono state scelte tre aree portuali, dove sono stati fatti dei sopralluoghi. Il Porto di Sferracavallo 
ricade nella Zona C dell’AMP di Capo Gallo-Isola delle Femmine, il Porto di Ognina, nella 
periferia nord di Catania e il Porto di Portopalo di Capo Passero, nella punta estrema sud della 
Sicilia. 
Il porto di Sferracavallo (Fig. 21) si trova nell’omonima borgata a poche miglia dal porto di 
Palermo, tra il Monte Gallo e il Comune di Isola delle Femmine. Ricade nella Zona C dell’Area 
Marina Protetta di Capo Gallo – Isola delle Femmine ed è costruito su una piccola insenatura, 
con un molo a Nord. Presenta un fondo marino sabbioso e roccioso, con profondità da 0,5 a 3 m. 
Il porto di Ognina (Fig. 22), anche chiamato porto Ulisse, si trova nell’omonima borgata nella 
periferia nord della città di Catania. Il porto ricavato da un’insenatura nella scogliera rocciosa si 
trova circa 3 miglia a nord-est del Porto di Catania ed è protetto da un molo foraneo di oltre 150 
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m e un molo interno più piccolo e vari pontili galleggianti. I fondali vanno da 1,5 a 12 metri di 
profondità e sono fangosi nella parte più interna e rocciosi verso l'esterno.  
 
Fig. 21 Foto satellitare con vista del Porto di Sferracavallo 
 
 
Fig. 22 Foto satellitare con vista del Porto di Ognina 
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Il porto di Porto Palo di Capo Passero (Fig. 23) si trova nell’omonimo comune all’estrema punta 
a sud est della provincia di Siracusa. E’ racchiuso tra due moli, il Molo di sopraflutto , in parte 
banchinato con due bracci orientati rispettivamente a SE e a ENE  e il Molo di sottoflutto, 
orientato per SSE che termina con una scogliera per SE.  
Fig. 23 Foto satellitare con vista del Porto di Portopalo di Capo Passero 
 
 
3.2.2 CARATTERIZZAZIONE DELLE AREE DI STUDIO 
Inizialmente è stato effettuato un campionamento dei sedimenti nei tre porti scelti al fine di 
caratterizzare l’ambiente in funzione della concentrazione dei metalli pesanti presenti. I 
campioni di sedimento, raccolti tra il mese di settembre e novembre tramite la benna Van Veen, 
sono stati analizzati successivamente. 
Il campionamento è avvenuto in tre siti, ovvero nel porto di Sferracavallo (in due zone diverse), 
nel porto di Ognina e nel porto di Portopalo. 
89 
 
I campioni di sedimento prelevati con la benna sono stati posti all’interno di contenitori di vetro 
scuro e conservati a –20°C per le successive analisi di laboratorio. 
Da ciascun campione di sedimento sono stati eliminati i corpi grossolani presenti per poi essere 
omogeneizzati con l’ausilio di spatole di porcellana, posti nuovamente nei contenitori di vetro 
scuro e conservati a –20°C in attesa delle analisi di laboratorio.  
Su ciascun campione di sedimento è stata condotta la determinazione dei metalli, seguendo il 
protocollo del metodo US EPA 3052/96 (hotplate digestion technique) e del metodo US EPA 
6010B/96, rispettivamente per la digestione e per l’analisi di: cadmio (Cd), rame (Cu), zinco 
(Zn), piombo (Pb), arsenico (As), cromo (Cr) e nichel (Ni). 
 
3.2.3 SITING/SURVEY 
Durante la fase di siting sono state svolte indagini sulla presenza/assenza della specie oggetto di 
studio in aree vicine a quelle scelte per l’impianto. 
Dopo aver individuato le aree in base alle conoscenze acquisite, si è proseguito con i 
sopralluoghi dei siti, ritenuti idonei per il rinvenimento della specie.  
Sono stati effettuati diversi sopralluoghi all’interno dell’Area Marina Protetta di Capo Gallo-
Isola delle Femmine, nell’Area Marina Protetta Isole Ciclopi e lungo la costa tra la Riserva 
Naturale Orientata di Vendicari e Porto Palo di CapoPassero. 
Il lavoro è stato effettuato in immersione con autorespiratore ad aria (A.R.A.) da -2 m a 10 m 
seguendo una direzione parallela alla costa. 
AMP Capo Gallo – Isola delle Femmine 
Sono state effettuate immersioni con gruppo A.R.A. nella zona “C” della Riserva.  
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Le immersioni sono state effettuate nel tratto di mare dell’area portuale di Sferracavallo, dalla 
profondità di – 3m a – 15m, lungo la costa ad est e a ovest di punta Barcarello, dalla profondità 
di -2m a -10m e nel tratto di mare nel margine est dell’Area Marina Protetta, dalla profondità di 
-2m a -15 m, in prossimità del porticciolo della Motomar. 
 
Fig. 24 Foto satellitare con vista dell’AMP Capo Gallo-Isola delle Femmine 
 
 
AMP Ciclopi e costa catanese 
Anche in questo caso l’attività è stata svolta in immersione con gruppo A.R.A. in varie zone 
dell’AMP. 
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Fig. 25 Foto satellitare con vista dell’AMP Capo Gallo-Isola delle Femmine 
 
 
Un primo sopralluogo è stato svolto lungo la parete dell’Isola Lachea (Zona A), coprendo tutti i 
lati, dai -2m ai -10m di profondità. 
Altre immersioni sono state effettuate in zona B,  all’interno del porto di Acitrezza e lungo la 
costa prospiciente  i faraglioni, mentre in zona C, lungo la parete sud del promontorio di 
Acicastello ed in prossimità del porticciolo di Capo Mulini. 
 
A sud dell’AMP è stata verificata la presenza/assenza della specie anche in prossimità del porto 
di Ognina, ovvero a sud, tra la borgata di San Giovanni Li Cuti e il porto Catania. 
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Fig. 26 Foto satellitare con vista della località di San Giovanni Li Cuti (CT) 
 
 
Tra Vendicari e Porto Palo 
Anche le immersioni svolte nella Sicilia sud-orientale sono avvenute con autorespiratore a 
profondità variabili tra i -2m e  -10m. 
Fig. 27 Foto satellitare con vista della costa di Vendicari (SR) 
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I sopralluoghi sono stati effettuati, lungo la costa rocciosa a nord della Tonnara della RNO di 
Vendicari, a sud della Riserva naturale nelle località di San Lorenzo e del Bue Marino di 
Marzamemi e nella costa rocciosa a nord di Portopalo. 
 
Fig. 28 Foto satellitare con vista della costa di Porto Palo di Capo Passero 
 
 
3.2.4 PRELIEVO ORGANISMI E METODICHE ANALITICHE 
Dopo aver effettuato le indagini di controllo sulla presenza o assenza della specie, non avendo 
rinvenuto il porifero ricercato  lungo la costa catanese, si è proceduto a raccogliere gli 
organismi, scegliendo due siti di prelievo, vista l’abbondanza rilevata, modificando il piano 
originario e scegliendo di impiantare le strutture sommerse soltanto in due siti portuali 
(Sferracavallo e Portopalo di Capo Passero). 
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Il prelievo, destinato all’impianto nel porto di Sferracavallo, è avvenuto nel tratto di mare in 
zona C dell’AMP Capo Gallo – Isola delle Femmine, in prossimità del porticciolo turistico della 
Motomar, nel confine est dell’Area Protetta. 
Il prelievo, destinato all’impianto nel porto di Porto Palo di Capo Passero, è avvenuto nel tratto 
di mare del Bue Marino di Marzamemi (Comune di Pachino). 
Come da disegno sperimentale, la raccolta ha comportato una serie di attività sul campo e di 
laboratorio collegate, da effettuare in alcuni casi entro poche ore. 
Considerato che il piano sperimentale ha previsto una durata d’impianto nel sito contaminato di 
5 mesi e la collocazione di 15 organismi per ogni struttura sommersa (una per sito prescelto), 
partendo dai siti di prelievo, sono stati presi in considerazione un totale di 30 esemplari della 
specie oggetto d’indagine, per ciascun sito, divisi in 2 lotti di cui un lotto controllo assoluto o C 
e un transplant o Tn. 
Il lotto controllo assoluto, costituito da 15 esemplari è stato posizionato nel sito originario, 
mentre l’altro, anche questo composto da 15 esemplari, è stato trasportato fino a destinazione. 
Gli esemplari campionati sono stati rimossi dal loro substrato, delicatamente, facendo attenzione 
a non danneggiare il corpo dell’animale. Tutti gli esemplari da utilizzare per condurre il singolo 
transplanting sono stati selezionati con simili dimensioni. 
L’esperimento è stato ripetuto per 3 volte su ciascun sito in stagioni diverse. 
Il primo esperimento di impianto sia nel Porto di Sferracavallo, sia nel Porto di Portopalo è 
avvenuto nel mese di ottobre ed ha previsto la durata di 5 mesi (ottobre-marzo), sebbene, in 
entrambi i siti, sia stato interrotto a causa della mortalità delle spugne. Il secondo esperimento, 
realizzato in entrambi i siti, è stato avviato nel mese di aprile, prevedendo una durata di 5 mesi 
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(aprile-settembre), ma anche in questo caso è terminato prima del tempo. Il terzo esperimento, 
alla luce dei precedenti risultati, si è attuato in entrambi i siti nel mese di giugno e si è concluso 
dopo 1 mese. 
I – II - III Esperimento sito di Sferracavallo 
Prelievo organismi 
Il prelievo è avvenuto in immersione con autorespiratore (ARA) e gli organismi sono stati 
raccolti alla profondità di -3 m in previsione dell’impianto alla stessa profondità. 
Gli animali sono stati staccati delicatamente dal substrato manualmente e immediatamente 
conservati in contenitori colmi di acqua marina. 
Il primo campionamento si è svolto in funzione del trapianto nel porto di Sferracavallo. 
Sono stati prelevati 3 individui, per la prima analisi di metalli pesanti, 15 individui per il 
trapianto in situ (controllo) e 15 individui per il trapianto nel porto. 
Trasporto 
Nel caso del trapianto in sito, l’operazione è stata svolta senza sottoporre gli organismi ad 
alcuno stress, mentre il trasporto dal sito del prelievo a quello del trapianto, ovvero al porto di 
Sferracavallo, è durato 30min, mantenendo gli animali in una vasca colma d’acqua di mare, 
refrigerata, con il ghiaccio per mantenere la temperatura di 13 C°, e, ossigenata. Gli altri 3 
individui da analizzare sono stati conservati in ghiaccio, durante il trasporto, e poi conservati a -
20° in laboratorio. 
I – II - III Esperimento sito di Porto Palo 
Prelievo organismi 
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Dopo pochi giorni, così come per il lotto Tn destinato al porto di Sferracavallo, anche il lotto 
Tn, di 15 individui, destinato all’impianto nel porto d Porto Palo, è stato prelevato dal sito scelto 
(Bue Marino) alla profondità di -3 m. 
Anche in questo caso, sono stati prelevati 3 individui, per la prima analisi di metalli pesanti, 15 
individui per il trapianto in situ (controllo) e 15 individui per il trapianto nel porto. Così come 
avvenuto a Sferracavallo, gli animali sono stati staccati delicatamente dal substrato 
manualmente e immediatamente trasferiti in una vasca refrigerata e ossigenata. 
Trasporto 
Il trasporto dal sito del prelievo a quello del trapianto, ovvero al porto di Porto Palo, è durato 30 
minuti, mantenendo gli animali in una vasca colma d’acqua di mare, refrigerata, con il ghiaccio 
per mantenere la temperatura di 13 C°. 
 
3.2.5 TRAPIANTO E METODICHE ANALITICHE 
Gli organismi, imprigionati da una rete, sono stati inseriti in una struttura rigida e piatta 
facilmente rimovibile dal fondale con l’utilizzo di una sagola,  che ha permesso di lavorare dalla 
superficie, non essendo consentite immersioni nelle aree portuali. 
Fig. 29 Struttura per l’impianto in mare delle spugne 
 
 
 
 
 
Cima  da ancoraggio 
Poriferi - Bioindicatori 
Lastra forata di polietilene (35 cmx20 cm) 
Corpi morti 
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Come precedentemente detto, sono state effettuate tre serie di trapianti. Il lotto controllo C 
composto da 15 individui è stato posizionato all’interno del sito del prelievo, mentre il Tn è 
stato impiantato lungo la parete della banchina di ciascun porto scelto. 
Arrivati sul posto, gli organismi sono stati inseriti nella struttura ideata per l’impianto e 
sommersi alla profondità di -3m nella banchina principale del porto. 
 
3.2.6 MONITORAGGIO E CONTROLLO 
Il controllo della quantità di metalli pesanti accumulati sarebbe dovuto avvenire nell’arco di 5 
mesi, ovvero dopo la prima settimana Tempo 0, per monitorare gli organismi nella prima fase di 
adattamento, dopo 1 mese dal primo monitoraggio e successivamente ogni due mesi dall’ultimo 
controllo, sia nel lotto C sia in quelli Tn, asportando dalla gabbia 3 repliche per ciascun lotto.  
In tutti i siti sono stati svolti controlli in tempi diversi da quelli programmati: il primo, dopo 1 
settimana; il secondo dopo 15 gg dal Tempo 0; il terzo dopo 3 settimane. 
I monitoraggi negli impianti controllo C, nei due siti di prelievo, sono stati realizzati dopo 6 gg 
dal Tempo 0. 
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4. RISULTATI E DISCUSSIONI 
 
4.1 ESPERIMENTI IN VITRO DI ESPOSIZIONE A METALLI PESANTI - TEST CONDOTTI SU 
CHONDRILLA NUCULA 
Come indicato nel capitolo Materiali e Metodi, questa fase della ricerca, ha riguardato in primo 
luogo la caratterizzazione del sito dove è avvenuto il prelievo dei campioni da trattare, 
secondariamente l’analisi degli organismi di C.nucula presenti sul sito e prelevati per la 
realizzazione di test in condizioni di laboratorio con acqua marina artificiale in presenza di 
concentrazioni note di Cd, Cu e Pb. Nei campioni trattati è stato valutato l’accumulo dei metalli 
pesanti, la risposta degli organismi attraverso le indagini sui biomarkers e le modificazioni 
morfostrutturali.  
 
4.1.1 CARATTERIZZAZIONE DEL SITO DI PRELIEVO 
Il sito di prelievo presenta sedimenti con un contenuto di metalli estremamente. Nelle tabelle 
seguenti sono indicate le medie delle concentrazioni ottenute dalla lettura dei campioni di 
sedimento e le medie dei valori dei parametri chimico-fisici misurati nei campioni di acqua 
prelevati. 
Tab. 5 Concentrazioni dei metalli pesanti (mg/Kg) presenti nel sedimento del sito di raccolta 
poriferi 
 
 
Siti di campionamento Latitudine Longitudine 
Profondità 
(m) 
Cd Cr Cu Ni Pb Zn As 
AMP Plemmirio 37° 0'37.43"N 15°18'27.54"E 2,3 0,102 3,415 1,871 6,991 5,153 2,194 1,045 
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Tab. 6 Concentrazioni dei metalli pesanti (mg/Kg) presenti nell’acqua marina del sito di raccolta 
poriferi 
 
4.1.2 SITING/SURVEY 
All’interno dell’Area Marina Protetta del Plemmirio, la specie è stata rinvenuta in zona A, in 
zona B ed in zona C, presente su rocce da circa 2 m di profondità a circa 12 m.  
In particolare in zona A, dove la costa si presenta con la scarpata, la specie è presente dagli 8 m 
ai 14 m di profondità, nella zona B, dove la costa degrada dolcemente la specie è presente a ca 
30 m di distanza dal litorale e a profondità variabili a partire dai 2 metri di profondità. 
 
4.1.3 ANALISI DEI CAMPIONI CONTROLLO 
Nelle tabelle successive si evidenziano i dati relativi alle concentrazioni dei tre metalli (Cd, Cu 
e Pb) presenti nel corpo dei campioni controllo, prelevati dal sito del Plemmirio. 
Tab. 7 Concentrazioni di Cd, Cu e Pb presenti nei poriferi campionati nel sito di prelievo 
Cd mg/Kg Cu mg/Kg Pb mg/Kg 
0,086532114 1,294407243 0,104498727 
0,084527799 1,565449353 0,140940594 
0,085797711 1,59912793 0,084294947 
0,07333474 1,452718576 0,087915875 
0,067606442 1,545368403 0,097862667 
0,062784069 1,319628868 0,112968277 
 
Siti di campionamento Latitudine Longitudine 
Profondità 
(m) 
pH T Salinità DO NO2 NO3 
AMP Plemmirio 37° 0'37.43"N 15°18'27.54"E 2,3 8,1-8,3 16-21 °C 38-38,6% >5mg/l - - 
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 4.1.4 DETERMINAZIONE DELLA CONCENTRAZIONE DEI METALLI PESANTI NELLE ACQUE DEL 
TRATTAMENTO 
Le analisi condotte mediante ICP-MS sui campioni di acqua contaminata delle vaschette 
controllo di ciascuna serie di esperimenti, hanno rilevato che la concentrazione nominale 
corrisponde alla media delle concentrazioni del metallo nelle acque all’inizio dell’esperimento 
e che la media delle concentrazioni dello stesso metallo nelle acque campionate all’inizio 
dell’esperimento è pressoché uguale alla media delle concentrazioni presenti nelle acque 
campionate alla fine dell’esperimento. 
Fig. 30 
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Fig. 31 
                  
 
Fig. 32 
                  
 
In tabella 8 sono riportati i valori della concentrazione dei metalli in ppm presenti nell’acqua 
delle diverse vaschette all’inizio dei trattamenti, dove con il codice esperimento 0 si intende il 
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livello di metallo presente nell’acqua marina artificiale, non inquinata ed usata nelle vaschette 
B1 e B2 contenenti gli esemplari incontaminati, ovvero i due controlli di ogni esperimento. 
Il codice 1 indica il 1° livello di contaminazione dell’acqua per ogni metallo, ovvero 0,02 mg/l 
di Cd, 0,1 mg/l di Cu e 0,2 mg/l di Pb, corrispondenti alle concentrazioni immesse nell’acqua 
iniziale, contenente i metalli in valori presenti in natura in condizioni ottimali. 
Il codice 2 indica il 2° livello di contaminazione dell’acqua, ovvero i valori corrispondenti al 
doppio della concentrazione del codice 1, mentre il codice 3 indica il 3° livello di 
contaminazione con valori pari a quattro volte il codice 1. 
Nel caso dell’acqua marina artificiale contaminata con il Rame si nota che essendo questo 
metallo un elemento più abbondante rispetto agli altri nell’acqua marina, in quanto costituente 
essenziale per la vita di molti organismi, la concentrazione di partenza (codice 0) presente 
nell’acqua marina artificiale è pari a 0,1 mg/l, pertanto l’aggiunta di ulteriore sale del metallo 
(equivalente al 1° livello, ovvero alla concentrazione limite di emissione stabilita dal D.L. 
152/2006) ha provocato l’aumento della concentrazione nei vari livelli di c.a. 0,1 mg/l. Ciò non 
ha compromesso l’esperimento in quanto lo scopo è stato quello di simulare l’immissione di 
concentrazioni elevate di metalli pari a quelle consentite dalla Legge, esattamente il doppio e 
equivalenti a quattro volte la concentrazione limite, ricreando le condizioni di ambienti marini 
altamente degradati e inquinati da HM. 
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Tab. 8 Concentrazioni di Cd, Cu e Pb rivelate dall’analisi delle acque usate per i test di esposizione 
Codice esperimento Livelli Cd (mg/l di acqua) Livelli Cu (mg/l di acqua) Livelli Pb (mg/l di acqua) 
0 0,00014 0,11361 0,00032 
0 0,00018 0,11797 0,00039 
0 0,00006 0,13508 0,00096 
0 0,00021 0,11574 0,00032 
0 0,00011 0,11905 0,00039 
0 0,00014 0,12413 0,00096 
0 0,00014 0,11361 0,00032 
0 0,00018 0,11797 0,00039 
0 0,00006 0,13508 0,00096 
0 0,00021 0,11574 0,00032 
0 0,00011 0,11905 0,00039 
0 0,00014 0,12413 0,00096 
0 0,00014 0,11361 0,00032 
0 0,00018 0,11797 0,00039 
0 0,00006 0,13508 0,00096 
0 0,00021 0,11574 0,00032 
0 0,00011 0,11905 0,00039 
0 0,00014 0,12413 0,00096 
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Segue Tab. 8 
Codice esperimento Livelli Cd (mg/l di acqua) Livelli Cu (mg/l di acqua) Livelli Pb (mg/l di acqua) 
1 0,02282 0,2044 0,17698 
1 0,02334 0,19659 0,18116 
1 0,02628 0,19379 0,17056 
1 0,01997 0,18686 0,17698 
1 0,01895 0,19592 0,18116 
1 0,01923 0,19084 0,17056 
1 0,02282 0,2044 0,17698 
1 0,02334 0,19659 0,18116 
1 0,02628 0,19379 0,17056 
1 0,01997 0,18686 0,17698 
1 0,01895 0,19592 0,18116 
1 0,01923 0,19084 0,17056 
1 0,02282 0,2044 0,17698 
1 0,02334 0,19659 0,18116 
1 0,02628 0,19379 0,17056 
1 0,01997 0,18686 0,17698 
1 0,01895 0,19592 0,18116 
1 0,01923 0,19084 0,17056 
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Segue Tab. 8 
Codice esperimento Livelli Cd (mg/l di acqua) Livelli Cu (mg/l di acqua) Livelli Pb (mg/l di acqua) 
2 0,0487 0,27888 0,36723 
2 0,04904 0,28695 0,34463 
2 0,04717 0,27866 0,3585 
2 0,03906 0,26128 0,36723 
2 0,03886 0,2545 0,34463 
2 0,03934 0,265 0,3585 
2 0,0399827 0,27888 0,36723 
2 0,0487 0,28695 0,34463 
2 0,04904 0,27866 0,3585 
2 0,04717 0,26128 0,36723 
2 0,03906 0,2545 0,34463 
2 0,03906 0,265 0,3585 
2 0,0499838 0,27888 0,36723 
2 0,04665522 0,28695 0,34463 
2 0,040029898 0,27866 0,3585 
2 0,0487 0,26128 0,36723 
2 0,04904 0,2545 0,34463 
2 0,04717 0,265 0,3585 
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Segue Tab. 8 
Codice esperimento Livelli Cd (mg/l di acqua) Livelli Cu (mg/l di acqua) Livelli Pb (mg/l di acqua) 
3 0,09766 0,37301 0,71605 
3 0,09686 0,36372 0,72792 
3 0,09198 0,36713 0,70453 
3 0,07708 0,40459 0,71605 
3 0,07589 0,42795 0,72792 
3 0,07629 0,41906 0,70453 
3 0,09198 0,37301 0,71605 
3 0,07708 0,36372 0,72792 
3 0,07589 0,36713 0,70453 
3 0,09198 0,40459 0,71605 
3 0,07708 0,42795 0,72792 
3 0,07589 0,41906 0,70453 
3 0,09198 0,37301 0,71605 
3 0,07708 0,36372 0,72792 
3 0,07589 0,36713 0,70453 
3 0,09198 0,40459 0,71605 
3 0,07708 0,42795 0,72792 
3 0,07589 0,41906 0,70453 
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4.1.5 DETERMINAZIONE DELLA CONCENTRAZIONE DEI METALLI PESANTI NEI CAMPIONI ESPOSTI 
Le analisi condotte mediante ICP-MS sugli esemplari contaminati hanno evidenziato una 
elevata capacità di accumulo di metalli nel corpo degli animali, strettamente correlata con la 
concentrazione presente nell’acqua. 
Tabella 9. Statistica descrittiva, test di Fischer e ANOVA Univariata dei livelli di esposizione per 
singolo metallo. 
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Difatti, dalla tabella 9 si evince che, per tutti i metalli considerati, la significatività delle 
differenze rilevate dall’analisi dei campioni esposti al 1° livello, al 2° livello ed al 3° livello di 
contaminazione è molto alta con un indice p<0,001. Ciò, a conferma dell’ipotesi di partenza, 
ovvero dell’efficienza della specie di iper-accumulare HM anche in ambienti fortemente 
degradati. 
Relativamente agli esperimenti realizzati esponendo le spugne ai tre diversi livelli di 
concentrazione di Cadmio, sono riportati nella tabella seguente i valori relativi alle 
concentrazioni accumulate dagli esemplari per ciascun livello di concentrazione di esposizione 
al metallo, dove con livello 0 si indica la concentrazione del metallo presente nell’acqua marina 
non contaminata. 
Tab. 10 Analisi della concentrazione di Cd presente nelle spugne trattate 
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Le concentrazioni di Cd accumulate nelle spugne nei tre livelli di esposizione e nei controlli 
sono risultati significativamente differenti come indicato dal risultato dell’ANOVA Univariata 
(F=785; p<0.001) (Tab. 9) e rappresentate graficamente tramite Box Plot in Fig. 33. 
Le dosi accumulate nelle spugne inoltre aumentano proporzionalmente all’aumentare dei livelli 
di esposizione come evidenzia il risultato della correlazione di Pearson (R= 0.967, p<0.001), e 
la regressione lineare in Fig. 34. 
Considerato che il Cadmio è un elemento tossico anche a basse concentrazioni, la capacità da 
parte della specie studiata di accumulare il metallo pesante apre nuove prospettive nel campo 
del biomonitoraggio e della conservazione dell’ambiente marino. 
 
Fig. 33  Box-Plot per i vari livelli di esposizione di Cd 
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Fig. 34 Regressione Lineare tra le concentrazioni di Cd nelle spugne e i livelli di esposizione reali 
nell’acqua. 
 
 
 
 
I risultati degli esperimenti realizzati esponendo le spugne ai tre diversi livelli di concentrazione 
di Rame, sono riportati nella tabella seguente con i valori relativi alle concentrazioni accumulate 
dalle spugne per ciascun livello di concentrazione di esposizione al metallo. 
Come nel caso precedente, il livello 0 corrisponde alla concentrazione del metallo presente in 
ambienti incontaminati e, come indicato precedentemente nella tabella 8, corrisponde al valore 
di c.a. 0,1 mg/l. 
Quanto detto è anche evidenziato in figura 36, da dove emerge la correlazione tra le 
concentrazioni di Cu presenti nell’acqua e le concentrazioni rivelate nelle spugne. 
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Tab. 11 Analisi della concentrazione di Cu presente nelle spugne trattate 
 
 
Così come per il Cd, anche il Cu accumulato dalle spugne nei diversi livelli di esposizione è 
significativamente diverso (F=105; p<0.001) (Tab. 9; Fig. 35) e proporzionalmente crescente, 
come indicato dal coefficiente di Pearson (R=902; p<0.001) (Fig. 36). 
Il rame, pur essendo un elemento importantissimo per gli organismi marini, in dosi elevate e per 
lunghi periodi diventa tossico. L’iperaccumulo dimostrato in C. nucula rappresenta un fattore di 
successo per l’uso della specie come bioaccumulatore e bioremediator. 
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Fig. 35  Box Plot delle concentrazioni di Cu nelle spugne per ogni livello di esposizione. 
 
 
 
Fig. 36  Regressione Lineare tra le concentrazioni di Cu nelle spugne e i livelli di esposizione reali 
nell’acqua. 
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I risultati relativi agli esperimenti realizzati esponendo i poriferi ai tre diversi livelli di 
concentrazione di Piombo, sono riportati nella tabella seguente e, come nei casi precedenti, 
rappresentano i valori delle concentrazioni accumulate dalle spugne per ciascun livello di 
concentrazione di esposizione al metallo. 
 
Tab. 12 Analisi della concentrazione di Pb presente nelle spugne trattate 
 
Le concentrazioni di Pb accumulate in funzione del livello di esposizione sono 
significativamente diverse (F = 303; p<0.001) (Tab. 9, Fig. 37), ed inoltre anche 
proporzionalmente crescenti, come si evidenzia dal coefficiente di Pearson (R=963; p<0.001) 
(Fig. 38).  
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Figura 37. Box Plot delle concentrazioni di Pb nelle spugne per ogni livello di esposizione. 
 
 
Figura 38. Regressione Lineare tra le concentrazioni di Pb nelle spugne e i livelli di esposizione reali 
nell’acqua 
 
 
 
 
I risultati raggiunti consentono di affermare che per il Cadmio, per il Rame e per il 
Piombo, metalli pesanti estremamente tossici  per gli organismi, C. nucula mostra 
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un’elevata capacità di accumulazione, che aumenta proporzionalmente all’inquinamento 
a cui può essere sottoposto un ambiente acquatico. 
 
4.1.6 INDAGINI SULLA RISPOSTA DEGLI ESEMPLARI ESPOSTI A METALLI PESANTI: BIOMARKER E 
ANALISI MORFOSTRUTTURALE 
A confermare l’efficienza della specie nei processi di accumulo dei metalli pesanti studiati, i 
risultati ottenuti dalle indagini della risposta degli organismi, attraverso l’analisi delle MTs, 
hanno mostrato un sistema di detossificazione degli esemplari esposti in relazione alle 
concentrazioni di Cd e di Pb presenti nell’acqua. I risultati relativi alle metallotioneine sono stati 
convalidati mediante il metodo del Western blotting e con l’analisi immunoistochimica, che 
hanno rivelato l’espressione delle proteine a concentrazioni medie ed elevate (Livello 2 e 
Livello 3) dei due metalli, ovvero a concentrazioni superiori di quelle consentite dalla Legge. 
L’analisi morfostrutturale non ha evidenziato differenze tra i campioni esposti e gli organismi 
controllo. 
 
4.1.6a Analisi della risposta degli organismi esposti a concentrazioni elevate di Cadmio 
I risultati ottenuti tramite la tecnica Wester Blotting non hanno evidenziato l’espressione delle  
metallotioneine nel controllo e nel primo livello di esposizione al Cd, ma solo nel secondo e nel 
terzo livello (Fig. 40b). Dall’analisi densitometrica, l’espressione delle proteine aumenta 
all’aumentare del livello di concentrazione di metallo nell’acqua, con proporzionalità crescente, 
come è evidenziato dal coefficiente di Pearson (R =0.913, p<0.001) e dalla regressione lineare 
rappresentata in figura 39. 
116 
 
Fig. 39 Regressione Lineare tra le concentrazioni di Cd nelle spugne e i livelli di espressione delle 
MTs per ogni livello di esposizione 
 
 
 
 
Fig. 40 a Western Blotting – Controllo Actina 
 
 
Fig. 40 b Western Blotting – Cd 
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Così come per l’accumulo di Cd nel corpo dell’animale, anche la significatività delle differenze 
tra l’espressione di proteine negli esemplari esposti al livello 2 e l’espressione delle MTs nei 
campioni esposti al livello 3 è molto alta, mostrando una capacità detossificante proporzionale 
al grado di contaminazione dell’acqua. 
 
Figura 41. Sezioni istologiche di Chondrilla nucula contaminati con cadmio (livello 2). a) 
Ematossilina-eosina; b) Alcian blu pH 1; c) Alcian blu pH 2,5;  anticorpo anti- MT. 400x 
a b 
 
 
c d 
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E’ stato osservato, in studi precedenti, come l’attivazione delle MTs induca l’aumento dei 
mucopolisaccaridi. Per quanto riguarda l’analisi istochimica è stato evidenziato un aumento dei 
mucopolisaccaridi acidi solforati e carbossilati nei livelli 2 e 3 (Fig. 41b e 41c; Fig. 42b e 42c).  
 
Figura 42. Sezioni istologiche di Chondrilla nucula contaminati con cadmio (livello 3). a) 
Ematossilina-eosina; b) Alcian blu pH 2,5; c) Alcian blu pH 1;  anticorpo anti- MT. 400x 
 
a b 
 
 
 
c d 
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L’anticorpo anti-MT ha evidenziato un’immunopositività diffusa nei livelli 2 e 3 (Fig.41d e 
Fig.42d), in accordo con quanto emerge dall’analisi con Western blotting. Dall’analisi 
morfologica (Fig.41a e Fig.42a) non si evince alcuna differenza nei tre livelli analizzati rispetto 
al controllo.  
 
4.1.6b Analisi della risposta degli organismi esposti a concentrazioni elevate di Rame 
Sia dalla tecnica Western Blotting che dalle analisi immunoistochimiche non è stata evidenziata 
l’espressione delle MTs (Fig. 44d).  
Dall’analisi morfologica (Fig.44a) ed istochimica (Fig. 44b e 44c) non si evince alcuna 
differenza nei tre livelli analizzati rispetto al controllo. 
 
Fig. 43 Western Blotting – Controllo Actina 
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Figura 44. Sezioni istologiche di Chondrilla nucula contaminati con rame (livello 3). Non è stata 
evidenziata nessuna differenza nei tre livelli di contaminazione. a)Ematossilina-eosina; b) Alcian 
blu pH 2,5; c) Alcian blu pH 1;  anticorpo anti- MT. 400x 
 
a b 
c d 
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4.1.6c Analisi della risposta degli organismi esposti a concentrazioni elevate di Piombo 
Tramite la tecnica Wester Blotting non è stata evidenziata l’espressione delle  metallotioneine 
nel controllo e nel primo livello di esposizione al Pb, ma solo nel secondo e nel terzo livello e 
con proporzionalità crescente, come è evidenziato dal coefficiente di Pearson (R =0.913, 
p<0.001) e dalla regressione lineare rappresentata in figura 46. 
Fig. 45a Western Blotting – Controllo Actina 
 
Fig. 45b Western Blotting – Pb 
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Figura 46. Regressione Lineare tra le concentrazioni di Pb nelle spugne e i livelli di espressione 
delle MT per ogni livello di esposizione 
 
 
 
Dall’analisi morfologica (Fig. 47a e Fig.48a) non si evince alcuna differenza nei tre livelli 
analizzati rispetto al controllo. Per quanto riguarda l’analisi istochimica è stato evidenziato un 
aumento dei mucopolisaccaridi acidi solforati e carbossilati nei livelli 2 e 3 (Fig. 47b e 47c; Fig. 
48b e 48c). L’anticorpo anti-MT ha evidenziato un’immunopositività diffusa nei livelli 2 e 3 
(Fig.47d e Fig.48d). 
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Figura 47. Sezioni istologiche di Chondrilla nucula contaminati con piombo (livello 2). a) 
Ematossilina-eosina; b) Alcian blu pH 1; c) Alcian blu pH 2,5;  anticorpo anti- MT. 400x 
 
a b 
 
 
c d 
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Figura 48. Sezioni istologiche di Chondrilla nucula contaminati con piombo (3° livello). a) 
Ematossilina-eosina; b) Alcian blu pH 2,5; c) Alcian blu pH 1;  anticorpo anti- MT. 400x 
 
a 
 
 
b 
c d 
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4.2 ESPERIMENTI PILOTA DI BIOREMEDIATION 
L’approccio applicativo delle informazioni acquisite sulla capacità di iperaccumulo di metalli 
pesanti in C. nucula ha permesso l’avvio di sperimentazioni biotecnologiche per il risanamento 
di aree portuali, con l’analisi della fattibilità degli esperimenti, definendo alcune linee guida 
finalizzate al miglioramento delle ricerche. 
Gli esperimenti sul campo hanno consentito di evidenziare alcuni punti critici della 
metodologia. 
 Il disegno sperimentale iniziale ha previsto una prima fase di caratterizzazione dei siti dove 
effettuare il trapianto per l’allestimento delle strutture pilota per il risanamento ambientale, una 
seconda fase di survey, a cui sono seguite le attività di campionamento e transplanting. 
Al fine di procedere con l’attività di transplanting per il biomonitoraggio e il restauro delle aree 
portuali si è proceduto con la ricerca in situ di Chondrilla nucula in aree vicine a quelle scelte, 
sicuri dell’abbondanza della specie segnalata lungo le coste della Sicilia. 
La specie, pur essendo definita in letteratura una specie comune e abbondante lungo le 
coste mediterranee, è stata rinvenuta soltanto in alcune aree. 
 
4.2.1 CARATTERIZZAZIONE DEI SITI DI IMPIANTO 
Dall’analisi dei sedimenti sono state ottenute le medie delle concentrazioni di metalli pesanti 
(mg/Kg p.s.±ds) nei sedimenti delle tre aree portuali (Sferracavallo, Ognina e Porto Palo) 
riportate nella tabella sopra. 
In generale, come si può osservare i sedimenti dell’area portuale di Portopalo risultano avere 
concentrazioni significativamente più elevate di metalli pesanti rispetto a quelle dei siti 
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Sferracavallo e Catania, probabilmente perché Portopalo, essendo una delle più importanti 
marinerie della Sicilia, risente delle intense attività portuali dovute al mantenimento dei 
pescherecci. 
In generale si osservano valori crescenti di concentrazione di metalli pesanti tra i porti in esame, 
evidenziando concentrazioni più basse a Sferracavallo, più alte ad Ognina e massime a 
Portopalo, in accordo con gli obiettivi del presente lavoro. 
 
Tab. 13 Concentrazioni di HM presenti nei sedimenti campionati nelle aree di studio 
 
 
Fig. 49 Concentrazioni di HM presenti nei sedimenti campionati nelle aree di studio 
 
Siti di campionamento 
Latitudine Longitudine Profondità 
(m) 
Cd Cr Cu Ni Pb Zn As 
Porto di Sferracavallo 38°12'1.71"N 13°16'32.55"E 3 0,173 50,569 133,771 50,969 14,479 124,188 10,722 
Porto di Ognina 37°31'45.84"N 15° 6'55.36"E 12 0,239 38,676 369,050 17,339 24,899 408,931 10,377 
Porto di Portopalo di Capo Passero 36°40'17.60"N 15° 7'37.94"E 2,6 0,465 55,539 9838,709 7,590 2091,736 3554,897 8,976 
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4.2.2 SURVEY 
AMP Capo Gallo – Isola delle Femmine 
La prima indagine, finalizzata al prelievo degli organismi è stato svolto lungo la Costa di 
Sferracavallo, in previsione dell’impianto nel vicino porto di Sferracavallo. 
Durante l’attività di campo la specie è stata rinvenuta soltanto in due siti all’interno dell’AMP. 
La ricerca è stato svolta in 3 siti, nel golfo di Sferracavallo dove si trova anche il porto, ad est e 
ad ovest di Punta Barcarello e nel tratto di costa a nord del porticciolo turistico della Motomar. 
Chondrilla nucula è stata rinvenuta ad ovest di Punta Barcarello e in particolare nelle pozze 
d’acqua formatesi lungo il marciapiede a vermeti, a pochi centimetri di profondità, e, in 
prossimità della Motomar, dove invece è abbondante, ricoprendo le rocce del fondale da -1m a -
5m dalla superficie. 
La sua presenza non è stata rilevata nel golfo di Sferracavallo, dove invece era attesa. 
AMP Ciclopi e costa catanese 
La ricerca svolta lungo la costa catanese e all’interno dell’AMP Isole Ciclopi non ha dato alcun 
risultato, infatti Chondrilla nucula non è stata rinvenuta, condizione che ha escluso la possibilità 
di trapiantare la spugna nel Porto di Ognina a Catania. 
Tra Vendicari e Porto Palo 
Durante le indagini condotte nell’area tra la RNO di Vendicari e PortoPalo di CapoPassero la 
specie è stata rinvenuta in abbondanza lungo il tratto costiero della località Bue Marino a 
Marzamemi (Comune di Pachino), condizione ideale per il successivo trapianto nel sito portuale 
vicino. 
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4.2.3 INDAGINI SULLA SOPRAVVIVENZA DEI CAMPIONI TRAPIANTATI 
Il primo esperimento di impianto sia nel Porto di Sferracavallo, sia nel Porto di Portopalo è 
avvenuto nel mese di ottobre ed ha previsto la durata di 5 mesi (ottobre-marzo), sebbene, in 
entrambi i siti, sia stato interrotto a causa della mortalità delle spugne. Il secondo esperimento, 
realizzato in entrambi i siti, è stato avviato nel mese di aprile, prevedendo una durata di 5 mesi 
(aprile-settembre), ma anche in questo caso è terminato prima del tempo. Il terzo esperimento, 
alla luce dei precedenti risultati, si è attuato in entrambi i siti nel mese di giugno e si è concluso 
dopo 1 mese. 
Il piano sperimentale ha previsto un primo controllo dopo 1 settimana per monitorare gli 
organismi nella prima fase di adattamento e dei monitoraggi successivi per rilevare la 
concentrazione di metalli pesanti accumulati dalle spugne. 
In entrambi i siti sono stati svolti soltanto 4 controlli, il primo dopo 1 settimana che ha 
evidenziato una condizione di deperimento degli organismi, il secondo dopo 15 gg dal Tempo 0 
che ha mostrato un alto tasso di mortalità  nelle due aree portuali; il terzo, dopo 3 settimane, ha 
rilevato una mortalità sempre crescente; il quarto, dopo 30 gg,  ha evidenziato un tasso di 
mortalità del 100%.  
Durante i monitoraggi effettuati, dopo 6 gg dal Tempo 0, negli impianti controllo C, nei due siti 
di prelievo, non è stata ritrovata la struttura impiantata, probabilmente a causa di forti 
mareggiate. 
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4.2.4 OSSERVAZIONI SULLA FATTIBILITÀ DELLA SPERIMENTAZIONE 
I limiti riscontrati durante le prove di trapianto, hanno consentito la definizione di alcune linee 
guida per la sperimentazione, individuando le condizioni necessarie per l’utilizzo del porifero 
studiato nel Bioremediation. 
Alcune osservazioni riguardano la metodologia da seguire nelle varie fasi del nuovo impianto, 
dal prelievo al controllo degli impianti, altre considerazioni sono relative all’ecologia ed alla 
distribuzione della specie, altre ancora sono connesse alla scelta dei siti degli impianti e dei siti 
di prelievo. 
In generale il processo di sperimentazione si può riassumere nel seguente schema 
                         
 
Nel dettaglio, tuttavia bisogna tenere conto di molti aspetti che se sottovalutati possono 
compromettere l’efficacia della sperimentazione. 
I passaggi di un programma di successo sono schematizzati in fig. 50. 
La fase preliminare è l’individuazione del sito dove realizzare l’impianto di bioremediation, da 
caratterizzare analizzando in primo luogo i parametri chimico-fisici che dovranno essere nel 
range di tolleranza della specie studiata. 
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Parallelamente risulta necessario scegliere il luogo di prelievo dei campioni da trapiantare. Il 
sito dovrà essere stabilito sulla base di: 
- abbondanza della specie studiata 
- vicinanza con il luogo di coltura degli organismi 
Il prelievo dovrà essere dunque effettuato asportando gli esemplari con la massima attenzione al 
fine di non lacerare i corpi e di favorire il successivo impianto nelle strutture destinate al 
risanamento. 
I campioni dovranno restare sommersi per tutta la durata delle operazioni per evitare un 
possibile contatto con l’aria, possibile causa di danneggiamento agli osculi del porifero. 
Il trasporto dovrà avvenire in modo più celere possibile e comunque in contenitori refrigerati e 
areati contenenti acqua marina artificiale e alimento per i poriferi. 
Risulta di importanza fondamentale per la buona riuscita del trapianto, un periodo di 
acclimatazione, durante cui i campioni prelevati saranno tenuti in coltura, sotto osservazione in 
condizioni controllate ed inseriti in apposite strutture per l’adesione al nuovo substrato, che sarà 
la base della struttura usata per l’impianto nel sito da risanare. 
Il successivo trasporto presso il sito del nuovo impianto dovrà essere effettuato come 
precedentemente descritto, ponendo particolare attenzione nell’evitare la fuoriuscita dall’acqua 
delle strutture dove sono impiantate le spugne. 
La messa in posa delle strutture dovrà essere realizzata in modo che sia il grado di esposizione, 
sia il grado di irradiazione sia lo stesso del punto di prelievo dei campioni usati per il trapianto. 
La gestione ed il mantenimento dell’impianto di maricoltura per il risanamento sarà effettuata in 
immersione. 
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Gli alti costi previsti per la realizzazione di un impianto efficiente sono sicuramente compensati 
dal successo dell’operazione, che consentirebbe non soltanto un reale risanamento di aree 
gravemente inquinate, ma anche un restauro ambientale, contribuendo all’insediamento di 
specie in aree estremamente impoverite. 
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Fig. 50 – Linee guida per la realizzazione di impianti di bioremediation 
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CONCLUSIONI 
 
Biomonitoraggio e Bioremediation sono i due temi più rilevanti nell’ambito della tutela 
dell’ambiente ed in particolare del mare. La fascia costiera è quella maggiormente soggetta alle 
attività antropiche e gli organismi dell’ecosistema sono le prime vittime dell’inquinamento.  
Spesso sono gli stessi organismi che ci informano dello stato di salute del mare, le specie 
“sentinella” possono raccontarci la storia evolutiva dell’ambiente ed il loro studio ci consente di 
trovare soluzioni per rimediare ai danni ambientali continuamente provocati dalle attività 
antropiche. 
Fino a poco tempo fa, le specie sentinella per eccellenza sono stati i mitili per la loro capacità di 
accumulare nei tessuti tutto quel che si trova nella colonna d’acqua.  
Oggi, grazie a studi recenti,  anche i poriferi sono stati rivalutati come organismi sentinella per 
lo stato di salute delle acque, in quanto animali in grado di accumulare concentrazioni alte di 
metalli pesanti e altri inquinanti, in certi casi, anche, con maggiore efficienza di altri organismi 
storicamente utilizzati come bioindicatori. 
Lo scopo di questa ricerca è stato quello di contribuire alla conoscenza di C. nucula finalizzata 
alla conservazione dell’ambiente marino e al suo restauro. 
La scelta di Chondrilla nucula si è basata su lavori recenti aventi come oggetto la capacità 
filtrante della specie. 
Gli esperimenti in laboratorio hanno evidenziato una capacità elevata di assorbire metalli 
pesanti, con una significativa correlazione positiva tra la concentrazione dei metalli presente 
nell’acqua del trattamento e l’accumulo degli stessi negli organismi esposti. 
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Alla luce dei risultati ottenuti dalle indagini sulle metallotioneine, si può affermare che in C. 
nucula esistono sistemi molto efficienti di detossificazione, che le permettono, a concentrazioni 
più elevate di accumulare i metalli, senza, tuttavia modificare la conformazione morfologica. 
La capacità di una specie di accumulare grandi quantitativi di sostanze inquinanti pur non 
modificando l’organizzazione morfostrutturale rappresenta sicuramente un grande vantaggio nel 
campo delle biotecnologie che mirano al risanamento ambientale. 
Vista l’efficienza di accumulare metalli e la resistenza testata in condizioni di laboratorio, è 
possibile asserire che la specie in questione possa essere utilizzata come ottimo bioccumulatore 
sia in piani di biomonitoraggio sia in progetti di recupero ambientale.  
Tuttavia, per poter sfruttare C. nucula in azioni di bioremediation, risulta necessario superare 
alcune problematiche emerse dallo studio, dovute, in primo luogo alla capacità di adattamento 
della specie nei siti di impianto dove le condizioni fisico-chimiche per la sopravvivenza sono 
differenti da quelle ottimali e, secondariamente, anche, alla non facile reperibilità degli 
esemplari in prossimità dei siti di impianto. Come si è verificato, durante l’attività di siting 
finalizzata all’individuazione del sito di prelievo di Chondrila nucula per il successivo trapianto 
nel porto di Ognina di Catania. L’inattesa assenza della specie, identificata in letteratura come 
cosmopolita e largamente distribuita nel Mar Mediterraneo, non ha permesso di perseguire gli 
obiettivi iniziali di impianto nel porto catanese. 
A conferma di quanto detto, uno studio recente (Goodwin et al., 2014) ha dimostrato come C. 
nucula sia una specie particolarmente sensibile alle variazioni delle condizioni chimico-fisiche, 
determinando una distribuzione selettiva. 
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Queste considerazioni risultano importanti al fine di poter stabilire un protocollo sperimentale 
finalizzato al bioremediation, inoltre, la conoscenza dei fattori che limitano la crescita e la 
sopravvivenza delle spugne potrebbe aiutare a progettare impianti di risanamento, efficienti e di 
facile gestione. 
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